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El objetivo general de este trabajo es conocer la dinámica de las comunidades de 
artrópodos asociados a bosques de Nothofagus antartica (Ñire) del centro-oeste de 
Chubut, afectados por diferentes tipos de impactos. Los objetivos específicos del 
trabajo fueron: realizar el inventario de la fauna de artrópodos representada en 
ñirantales del centro-oeste de Chubut, determinando la riqueza específica de cada 
grupo; caracterizar la estructura de las comunidades de artrópodos asociadas a 
ñirantales sometidos a diferentes impactos ambientales; determinar la magnitud de 
los cambios intra- e inter-anuales en la estructura de la comunidad de artrópodos y 
evaluar el grado de interrelación de los artrópodos entre sí y con la estructura de la 
vegetación. 
 El estudio se desarrolló entre julio de 2008 y mayo de 2010, realizándose 
muestreos de campo trimestrales (aproximadamente durante el período central de 
cada estación) y a lo largo de dos ciclos anuales. Se identificaron, localizaron y 
tipificaron sectores de bosque de Ñire afectados por diferentes tipos de impacto 
ambiental. Los tipos de perturbaciones seleccionados fueron: extracción de leña por 
manchones y por parquizado, conversión del bosque en pastura, e incendios sufridos 
hace 15 y 25 años. A modo de testigo, se consideraron fracciones de bosque virgen sin 
manejo. Por cada tipo de impacto se consideraron dos réplicas (en total 12 sitios de 
muestreo) separadas por una distancia superior a 1.500 metros. Los puntos de 
muestreos de artrópodos de los diferentes sitios de muestreo fueron seleccionados al 
azar. Para las capturas se utilizaron trampas “fluid interception”, “sticky traps” 
(trampas pegajosas) y se obtuvieron muestras del dosel de la vegetación y del suelo 
mediante el uso de sacabocados. A partir del material recolectado en los muestreos de 
artrópodos se estimaron parámetros tales como Rangos de Abundancia y 
Biodiversidad Específica (Índice de Shannon-Wiener, Índice de Equitatividad, Índice de 
Simpson). Para todos los casos en que se realizaron comparaciones se utilizó el  
número de individuos. Para evaluar si existen diferencias entre los atributos de las 
comunidades de artrópodos de distintos ñirantales se realizaron ANOVAs univariados 
con el programa Infostat (versión 2012) con pruebas a posteriori cuando las diferencias 
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fueron significativas.  Para revelar la importancia relativa de un factor ambiental o de 
varios factores ambientales sobre las comunidades estudiadas se realizaron análisis 
exploratorios tales como test paramétricos o no paramétricos. Se realizó una prueba 
de ANOVA (estadístico F) con prueba a posteriori (Newman – Keuls [N-K]; p<0,05) 
para determinar la existencia de diferencias significativas entre los años, entre las 
estaciones del año, entre los tipos de perturbación y la combinación entre ellos. El 
análisis estacional y la comparación inter-anual de la información permitieron 
determinar cómo los cambios en la estructura y composición de los tipos de 
perturbación asociados a los sitios de muestreo afectan a las comunidades de 
artrópodos a través de cambios en la estructura del bosque. El número de individuos 
pertenecientes a cada orden en cada tipo de impacto fue utilizado para realizar 
ordenamientos por Análisis de Correspondencia (DCA), con el objetivo de establecer 
relaciones entre los ambientes estudiados basadas en la diversidad de artrópodos y 
agrupar éstos sitios de acuerdo a su similitud interna. Además, el número de 
individuos y la presencia o ausencia de cada orden en cada tipo de perturbación se 
utilizó para realizar clasificaciones aglomerativas por métodos de agrupamiento de 
enlace completo, calculándose distancias euclidianas por el método del centroide, las 
que tuvieron como objetivo establecer relaciones entre los ambientes estudiados 
basadas en la diversidad de los artrópodos representados en las capturas. 
  
Las principales perturbaciones asociadas a los sitios de estudio determinaron la 
composición florística y riqueza de la vegetación y, en consecuencia, el estado de 
conservación de los ñirantales. Los sitios testigo con bosque virgen sin manejo 
considerados en este estudio presentaron un estrato arbóreo dominado por especies 
de origen nativo tales como Nothofagus antárctica (Ñire) y Maytenus boaria (Maitén); 
también en el estrato arbustivo predominaron especies de origen nativo, tales como 
Schinus patagonicus, Ribes sp., Berberis parodii, y lo mismo fue observado en el estrato 
herbáceo en que las especies nativas predominantes fueron Stipa sp., Bromus sp., 
Viola maculata y Valeria carnosa, entre otras. Estos ñirantales presentaron un estado 
de conservación adecuado y/u óptimo, lo cual permite la preservación de su 
variabilidad espacial y estacional. En el estrato arbóreo de los sitios perturbados por 
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incendios se observó una clara disminución de especies de origen nativo y un mayor 
porcentaje de especies de origen exótico, tales como el arbusto Rosa eglanteria (Rosa 
mosqueta). En dichos sitios el estado sanitario de los Ñires fue en general bueno, 
aunque el diámetro de los árboles fue bajo, lo que se corresponde con el estado de 
regeneración de los individuos. En el estrato arbóreo de los sitios con extracción de 
leña por manchones y por parquizado predominaron especies pertenecientes al 
estrato arbóreo de origen nativo tales como Ñire y Maitén. Estos Ñires presentaron un 
estado sanitario muy bueno y un tamaño relativamente grande, aunque no se 
registraron renovales, lo que sugiere que las prácticas allí realizadas (extracción de 
leña y actividades ganaderas) no favorecen el renuevo del bosque y que comprometen 
seriamente su rehabilitación natural. En los estratos herbáceo y arbustivo de estos 
sitios se observaron especies tales como Bromus sp., Schinus patagonicus, Poa ligularis 
y Senecio sp., entre otras, las que son propias de ambientes abiertos. Los sitios 
convertidos a pastura presentaron la mayor cobertura de especies herbáceas de 
origen nativo, características de zonas de explotación ganadera, tales como Stipa sp., 
Azorella trifoliolata, Poa ligularis, Madia sativa, entre otras. Allí no se registraron 
especies pertenecientes al estrato arbóreo, lo cual implica que la regeneración y 
rehabilitación del bosque se encuentra seriamente comprometida. 
En términos generales, se observó que los artrópodos asociados a los 
ñirantales considerados en este trabajo se mantuvieron activos durante todo el año, 
tolerando condiciones extremas durante los meses fríos y presentando picos de 
actividad durante los meses más cálidos. Los sitios de muestreo asociados a diferentes 
tipos de impacto presentaron características propias en cuanto a la composición 
florística y arquitectura de las plantas presentes y, en sintonía con ello, se observaron 
diferencias en la abundancia de los órdenes representados en los sitios sometidos a 
diferentes tipos de perturbación. Los análisis de ordenamiento permitieron diferenciar 
el agrupamiento de los órdenes según el tipo de impacto al que fueron sometidos los 
sitios. En relación a ello, es interesante destacar que los sitios prístinos presentaron 
mayor cantidad de individuos que los sitios perturbados, los que a su vez presentaron 
similitudes en relación al número de individuos y órdenes representados en las 
capturas. Se observó que, en comparación con los sitios vírgenes, la extracción de leña 
por parquizado y por manchones generó cambios en el número de individuos de los 
8 
 
órdenes representados en las capturas. La riqueza de órdenes fue similar entre los 
ambientes sometidos a extracción de leña y los sitios vírgenes, lo cual puede deberse a 
que muchos de éstos artrópodos son generalistas y logran persistir ante los cambios 
ocasionados en el ambiente. Los resultados sugieren que las diferentes técnicas de 
extracción de leña consideradas en este trabajo no afectan de modo diferente la 
estructura de la comunidad de artrópodos. Lamentablemente, no fue posible 
comparar las estructuras de las comunidades de artrópodos antes y después de los 
incendios, por lo que no se puede tener certeza acerca de si tales eventos modificaron 
o no las estructuras de las comunidades pre-existentes en dichos sitios. Sin embargo, 
al comparar los sitios incendiados con los sitios vírgenes sin explotación se observó 
que la abundancia de los órdenes representados en las capturas presentaron 
diferencias, por lo que se puede especular que las estructuras de las comunidades de 
artrópodos fueron afectadas por los incendios, observándose mayor abundancia y 
riqueza de órdenes en sitios no afectados por el fuego que mantuvieron mayor 
cobertura arbórea y arbustiva. 
Los factores climáticos incidieron fuertemente sobre la diversidad y la 
abundancia de los artrópodos asociados a los bosques de Ñire considerados. La 
estacionalidad observada en la abundancia de los órdenes de artrópodos 
representados en las capturas y en los índices de diversidad y dominancia, estaría en 
estrecha relación con la temperatura del ambiente y, en menor medida, con el 
régimen de precipitaciones. La relación positiva entre la temperatura y el número de 
individuos de los órdenes representados en las capturas se observó en todos los sitios 
de muestreo, con excepción de los sitios convertidos a pastura. En los sitios 
convertidos a pasturas se observó una relación inversa entre el número de individuos y 
la diversidad de órdenes en las capturas y la temperatura. Estos incrementos relativos 
en la temperatura son consecuencia directa de los cambios producidos en las 
estructuras vegetales, debido a que al eliminarse la cobertura arbórea la temperatura 
aumenta. La abundancia de individuos de los órdenes representados en las capturas 
estuvo positivamente correlacionada con la cobertura del estrato arbóreo. La 
preferencia de los artrópodos por ambientes con mayor cobertura vegetal se debería a 
la mayor disponibilidad de alimento, refugio y otras condiciones asociadas a la 
cobertura de la vegetación. Dado que se observó una mayor abundancia de individuos 
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en los sitios vírgenes, los resultados obtenidos en este trabajo sugieren que las 
perturbaciones asociadas a los sitios de muestreo pueden afectar de manera 
significativa la abundancia y diversidad de artrópodos. La eliminación del estrato 
arbóreo, y el consecuente incremento de los estratos arbustivo y herbáceo, resulta en 
la disminución de hábitats favorables, generando también cambios en las condiciones 
climáticas (principalmente el  incremento de la temperatura), aumento en la presión 
de predación, entre otros factores, lo cual afecta negativamente la abundancia de 
artrópodos.  
Los órdenes de artrópodos dominantes en todos los sitios de muestreo fueron 
dípteros, coleópteros, homópteros e himenópteros. En relación a las técnicas de 
muestreo, en este estudio se observó que las muestras provenientes de las trampas 
“sticky traps”, “fluid interception”, y del dosel de la vegetación capturaron una mayor 
cantidad de individuos pertenecientes al orden Diptera, lo que se debería a que estas 
trampas son más eficientes en la captura de individuos voladores. Las muestras 
provenientes de las trampas “fluid interception”, del suelo y del dosel de la vegetación 
fueron más abundantes y diversas que las provenientes de las trampas “sticky traps”.  
Según los resultados aquí presentados puede considerarse que la mayoría de 
los artrópodos representados en los sitios de muestreo, son capaces de sobrevivir en 
áreas afectadas y modificadas por perturbaciones, siempre que se logre mantener y 
recuperar la cobertura de los estratos, principalmente el arbóreo. El reemplazo del 
estrato arbóreo por especies  arbustivas y especies herbáceas en zonas utilizadas para 
pasturas y extracción de leña o perturbadas por incendios afecta drásticamente la 
dinámica comunitaria de los artrópodos dado que estas zonas quedan expuestas a 
condiciones climáticas rigurosas. Es imprescindible mantener bosques vírgenes sin 
manejo que incluyan características propias y específicas, tales como refugios contra 
depredadores, condiciones micro-climáticas adecuadas para el crecimiento y 
desarrollo de los individuos, disponibilidad de recursos, entre otras, ya que permiten el 
mantenimiento de la biodiversidad original del ecosistema.  
La conservación de los bosques del sur de Argentina requiere de esfuerzos 
conjuntos entre diferentes actores, tales como las instituciones técnico-científicas, 
agencias de gobierno y la comunidad, tendientes a la elaboración de propuestas 





The main objective of this study was to determine the dynamics of arthropod 
communities associated with Nothofagus antartica (Antarctic beech) affected by 
different types of impacts in west center of Chubut. The specific objectives of this 
study were: make an inventory of the arthropod fauna of the Antarctic beech forests 
of center-west of Chubut and  determine the species richness of each group; 
characterize the structure of arthropod communities associated with Antarctic beech 
forests under different environmental impacts; determining the magnitude of intra- 
and inter-annual changes on the community structure of arthropods; and evaluating 
the degree of interaction of arthropods each other and with the structure of the 
vegetation. 
The study was conducted between July 2008 and May 2010, field samplings 
were performed quarterly (around midpoint of each season) along two annual cycles. 
Different sectors of Antarctic beech forests affected by different types of 
environmental disturbances were identified, located and characterized. The selected 
types of disturbances were: firewood extraction by patches, firewood extraction by 
landscaping forest conversion to pasture, and fire events of 15 and 25 years ago. 
Fractions of virgin forest without management were considered as a control. For each 
type of disturbance two replications (total 12 sampling) separated by a distance 
greater than 1,500 meters were considered. The arthropod sampling points of the 
different sampling sites were randomly selected. Arthropod´s catches were made 
through flow interception traps, sticky traps and samples of the vegetation canopy 
and soil by using cores. Parameters such as Abundance Ranges, Specific Biodiversity 
(Shannon-Wiener index), Evenness index, Simpson index were estimated from the 
material collected in the sampling of arthropods. For all cases where comparisons 
were made we used the number of specimens. To assess whether there were 
differences between the attributes of arthropod communities in different Antarctic 
beech forests univariate ANOVAs were performed with Infostat software (2012 
version) with a posteriori tests when differences were significant. 
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Exploratory analyzes, such as parametric or non-parametric test, were 
performed in order to assess the relative importance of one or several environmental 
factors on the studied communities. An ANOVA analysis (F statistic) with an a 
posteriori test (Newman - Keuls [NK], P <0.05) was performed to determine if there 
were significant differences between years, seasons, types of disturbance, and 
combinations thereof. The seasonal analysis and the inter-annual comparisons of 
information allowed us to determine how changes in the structure and composition of 
the types of disturbance associated with sampling sites affects arthropod 
communities through changes in forest structure. The number of individuals 
belonging to each Order for each type of impact was used to perform orderings 
through Detrended Correspondence Analysis (DCA), in order to establish relationships 
between the studied environments based on diversity of arthropods and grouping 
these sites according to their internal similarity. Moreover, the number of individuals 
and the presence or absence of each Order in each disturbance type was used to 
perform classifications by agglomerative methods such as complete linkage 
clustering, calculating Euclidean distances by the centroid method, which aimed to 
establish relationships between sectors studied based on arthropod diversity 
represented in the catches.  
The species composition and richness of vegetation and, consequently, the 
state of conservation of Antarctic beech forests were determined by the major 
diturbances associated with the study sites. The control sites (i.e., virgin forest 
unmanaged) in this study presented a tree stratum dominated by native species such 
as Nothofagus antarctica (Antarctic beech) and Maytenus boaria (Mayten tree) species 
of native origin also dominated the shrub stratum (e.g., Schinus patagonicus, Ribes sp., 
Berberis parodii), and the same was observed in the herbaceous one which was also 
dominated by native species (e.g., Stipa sp., Bromus sp., Viola maculata, Valeria 
carnosa). These Antarctic beech forests had a good and/or optimal condition, which 
allows preservation of their spatial and seasonal variability. In the tree stratum of sites 
disturbed by fire was a clear decrease of native species and a higher percentage of 
exotic ones, such as the shrub Rosa eglanteria (Eglantine rose). In such places the 
health of Antarctic beeches was generally good, although the diameter of trees was 
12 
 
low, which corresponds to the state of regeneration of individuals. In the tree stratum 
of sites disturbed by firewood extraction by patches and landscaped, predominant 
species of the tree stratum were of native origin such as Antarctic beech and Mayten 
tree. These Antarctic beeches had a very good health status and a relatively large size, 
but there were no saplings, suggesting that the practices performed there (extraction 
of firewood and livestock) do not favor the renewal of the forest and that seriously 
compromise their natural rehabilitation. In herbaceous and shrub strata of these sites 
species such as Bromus sp., Schinus patagonicus, Poa ligularis and Senecio sp., among 
others, were observed which are typical of open environments. Converted to pasture 
sites had the highest coverage of herbaceous native species, characteristics of 
livestock holding areas, such as Stipa sp., Azorella trifoliolata, Poa ligularis, Madia 
sativa, among others. There were no species of the tree stratum, which means that 
regeneration and forest rehabilitation is seriously compromised. 
Overall, it was observed that the arthropods associated with Antarctic beech 
forests considered in this study were active throughout the year. Thus, arthropods 
tolerated extreme conditions during the cold months and presented activity peaks 
during the warmer months. The sampling sites associated with different types of 
impact presented their own characteristics in terms of floristic composition and 
architecture of their plants. Concordantly, there were differences in the abundance of 
the arthropod orders represented at sites subjected to different types of disturbance. 
The ordination analysis allowed to differentiate the grouping of arthropods´ orders 
according to the type of impact suffered by the sites. Related to that, it is interesting 
to remark that pristine sites had a higher number of individuals than the disturbed 
ones, which in turn have similarities in terms of number of individuals and in terms of 
the orders represented in the catches. It was observed that, compared to pristine 
sites, firewood extraction (both by patches and landscaped extraction) resulted in 
changes in the number of individuals of the orders represented in the catches. Orders 
richness was similar between sites subjected to firewood extraction and pristine sites, 
which may be due to the fact that many of these arthropods are generalists and they 
can persist to the disturbances, occurred in the environment. The results suggest that 
different wood extraction techniques considered in this work do not affect differently 
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the structure of the arthropod community. Unfortunately, it was not possible to 
compare the structure of arthropod communities before and after the fires, so we 
cannot be certain about whether or not such events changed the structures of pre-
existing arthropod´s communities. However, when comparing burned sites with 
pristine sites our results indicated that the abundance of orders represented in the 
catches showed differences. Then, we can speculate that the structure of arthropod 
communities were affected by the fires, since greater abundance and richness of 
orders were observed in sites not affected by the fire that kept more tree and shrub 
cover. 
Climatic factors strongly influenced the diversity and abundance of arthropods 
associated with Antarctic beech forests considered. The seasonality observed in the 
abundance, diversity indices and dominance of arthropod orders represented in the 
catches, would be in close relation to the environmental temperature and to a lesser 
extent, with the rainfall regime. The positive relationship between temperature and 
the number of individuals of the orders represented in the catches was observed in all 
sampling sites, except for sites converted to pasture. In these latter, an inverse 
relationship between the number of individuals and diversity of orders and 
temperature was observed. These relative increases in temperature are a direct result 
of changes in plant structures, because the removed tree cover increases the 
temperature. The abundance of individuals of the orders represented in the catches 
was positively correlated with tree stratum coverage. Arthropods preference for 
environments with greater vegetation cover could be due to the greater availability of 
food, shelter and other conditions associated with vegetation cover. Since there was a 
greater abundance of individuals in pristine sites, our results suggest that disturbances 
associated with sampling sites can significantly affect the abundance and diversity of 
arthropods. The removal of the tree stratum, and the consequent increase in shrub 
and herbaceous strata, results in the decrease of favorable habitats, also generating 
changes in climatic conditions (mainly temperature increase), increased predation 




The dominant arthropod orders in all sites were Diptera, Coleoptera, 
Homoptera and Hymenoptera. Regarding sampling techniques, in this study it was 
observed that the sticky traps, fluid interception traps and the canopy samples 
captured a greater number of individuals belonging to the order Diptera, which could 
be due to these traps are more efficient at catching flying individuals. Samples from 
the fluid interception traps, soil and canopy were more abundant and diverse than 
those from sticky traps. 
According to the results presented here may be regarded as the most arthropods 
represented at the sampling sites are able to survive in areas affected and modified by 
disturbances, provided that strata coverage (mainly the arboreal) could be mantained 
and restaured. The replacement of tree stratum by shrubs and herbaceous species in 
areas used for grazing and firewood extraction or drastically disturbed by fire affects 
arthropod´s community dynamics as these areas are exposed to harsh climatic 
conditions. It is essential maintain pristine unmanaged forests which include their own 
specific characteristics, such as refuges from predators, micro-climatic conditions 
suitable for the growth and development of individuals, resource availability, among 
others, allowing maintenance of the original ecosystem biodiversity. 
The conservation of forests in southern Argentina requires the joint effort of 
the research and technology institutions, government agencies and citizens, which led 











Capíí tull o  II ::   II NTRODUCCII ÓN  
  
1.1-  INTRODUCCIÓN GENERAL  
Argentina se encuentra en una situación crítica en cuanto a la existencia de bosques, a 
la biodiversidad existente en los mismos y a su capacidad para conservarlos (Morello y 
Mateucci 1999). En 1875 Argentina contaba con 160 millones de hectáreas de 
bosques, montes y selvas, pero a partir de ese año la superficie forestal disminuyó a 
106 millones de hectáreas en 1914, 60 millones en 1956 y 38 millones en el año 2001. 
Sin embargo, del total de bosques estimado para 2001, 700.000 hectáreas 
corresponden a plantaciones realizadas con especies exóticas. Por lo tanto, en menos 
de dos siglos el país perdió entre el 72 y el 82% de la masa boscosa, proceso que aún 
continua (Morello y Mateucci 1999).  
 Los bosques de Nothofagus antartica (Ñire) no han estado a salvo del proceso 
de degradación sufrido por la masa boscosa en Argentina. De las 500.000 hectáreas. 
de bosques de Ñire estimadas en la década del 80, actualmente se cuenta con solo 
385.000 hectáreas, lo que representa una pérdida de alrededor del 25 % del total del 
área (Bran et al. 1994). De los  ñirantales existentes en la actualidad, alrededor de 
260.000 hectáreas están distribuidas en la provincia de Chubut y representan el 40% 
del bosque nativo provincial (Bran 1991).  
 Entre las especies arbóreas andino-patagónicas, luego del ciprés de la 
cordillera (Astrocedrus chilensis), el Ñire es la especie que mayor impacto ha sufrido 










Tabla 1.1: Clasificación de especies arbóreas del bosque andino-patagónico según el nivel de 
impacto al que han sido sometidos 
Impacto Especie 




5° Raulí  
6° Lenga 
7° Promedio bosque valdiviano 
 
 
 Entre los impactos sufridos por los ñirantales en Chubut podemos mencionar: 
incendios forestales naturales o de origen antrópico (intencionales o accidentales); 
tala del bosque para extracción de leña, reemplazo por especies forestales exóticas, 
conversión del  bosque en pasturas, sembradíos, o urbanización; degradación por 
sobre-pastoreo; entre otros (Bertonatti y Corcuera 2000). La intensidad de dichos 
impactos sobre los ñirantales es importante (ver Tabla 1.2, tomada de Anónimo 1999), 














Tabla 1.2: Tipos  y niveles cualitativos y cuantitativos de los impactos sufridos por los ñirantales 
 






Incendios de origen antrópico Muy fuerte 5 
Impacto por Turismo Muy fuerte 5 
Extracción de leña Fuerte 4 
Introducción de especies Fuerte 4 
Degradación por pastoreo Fuerte 4 
Plantaciones forestales Moderado 3 
Urbanización Moderado 3 
Habilitación de tierras agro - ganaderas Leve 2 
Obras de infraestructura Muy leve 1 
Aprovechamiento maderero Muy leve 1 
Contaminación Industrial Nulo 0 
Cosecha de productos no maderables Nulo 0 
Producción de astillas (chips) Nulo 0 
Cortas por explotación minera Nulo 0 
Total - 32 
 
Usualmente, bajo el dosel arbóreo de los bosques de Nothofagus se desarrolla 
un sotobosque dominado por especies herbáceas, el que suele presentar signos 
importantes de deterioro a causa de la presión de pastoreo y pisoteo ejercida por el 
ganado que frecuentemente recurre al bosque en busca de alimento y/o protección. 
Dicho deterioro, junto con diferentes prácticas de manejo silvo-pastoril, facilita la 
invasión de varias especies exóticas, tales como pasto ovillo, poa de los prados o 
trébol, las que en ocasiones llegan a reemplazar en forma permanente a las especies 
herbáceas nativas.  
 
 Las prácticas de manejo, tales como poda y raleo, cosecha, extracción de leña, 
etc., modifican la composición y dinámica natural del bosque (Michael y McQuillan 
1995; Wigley y Roberts 1997) y pueden afectar su biodiversidad (Elliot y Swank 1994). 
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Dichas prácticas afectan las dinámicas forestales naturales mediante la apertura de 
grandes espacios en el canopeo, ofreciendo mejores condiciones ecológicas para la 
regeneración del bosque. Sin embargo estas condiciones podrían alterar el equilibrio 
de otras especies fundamentales en el funcionamiento del ecosistema (Fernández et 
al. 1998; Martínez Pastur et al. 1999). Los bosques de Ñire frecuentemente son 
excluidos de los planes de manejo forestal dado que esta especie es considerada “no 
maderable”. Actualmente estos bosques son utilizados para extracción de leña y 
postes y como áreas de pastoreo. Los manejos silvopastoriles combinan el desarrollo 
de pasturas, la extracción de árboles y la cría y engorde de ganado (principalmente 
vacuno), observándose en estas estrategias interacciones de distinta índole según la 
región, tipo de asociación y época del año. Estas prácticas deben ser planificadas 
adecuadamente para favorecer las interacciones ecológicas beneficiosas del 
ecosistema y que de ese modo resulte en un incremento de la producción forrajera, en 
una mayor eficiencia en el uso de los recursos y, finalmente, en la sustentabilidad 
ambiental (Lencinas et al.2008; Simanonok et al. 2011). Sin embargo, la acción del 
ramoneo del ganado afecta los rebrotes de Ñire y la regeneración por semillas 
dificultando o imposibilitando la renovación del bosque y alterando su dinámica 
natural (Berrios 2002; Martinez Pastur et al. 2002; Lencinas et al. 2008a). Por lo tanto, 
las prácticas de manejo carentes de criterios de sustentabilidad y conservación han 
impactado desfavorablemente sobre estos ecosistemas donde se observan procesos 
avanzados de deterioro ambiental (Lencinas et al. 2008a; Navarro Cerrillo et al. 2008). 
Los artrópodos son el grupo más abundante de herbívoros y detritívoros en la 
mayoría de los ecosistemas terrestres, constituyendo el 85% del total de la fauna 
global (Kim 1993). Estos organismos intervienen en numerosos procesos biológicos 
(reciclado de nutrientes, dispersión de semillas, polinización, entre otros), los cuales 
contribuyen en gran medida al mantenimiento de la diversidad y funcionamiento de la 
mayoría de los ecosistemas terrestres (Didham et al. 1996; Allison et al. 1997; 
Schowalter y Zhang 2005; Lavelle et al. 2006). Los artrópodos ocupan nichos diversos, 
se distribuyen en la mayoría de los ambientes conocidos, y desarrollan roles 
importantes para el mantenimiento de las dinámicas de los procesos ecológicos 
(Hawkins y MacMahon 1989; Walker 1992).  
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Un gran número de estudios evidencia la existencia de una fuerte influencia de 
los artrópodos en la productividad primaria de bosques y praderas, en el 
mantenimiento de la  estructura del suelo y en el proceso de reciclado de nutrientes, lo 
que involucra la interacción de una vasta diversidad de bacterias, hongos, protozoos e 
invertebrados (Moldenke et al. 2000; Warren y Zou 2002). Los artrópodos son los 
encargados de la transformación inicial del mantillo o broza que llega al suelo desde 
las plantas, exponiendo los nutrientes para la degradación microbiana (Berg y 
Laskowski 2006). La descomposición activa de la materia orgánica proveniente de 
plantas y animales realizada por larvas de moscas pertenecientes a las familias 
Calliphoridae (califóridos) y Muscidae (moscas), y de escarabajos de las familias 
Scarabaeidae (escarabeidos), Dermestidae (derméstidos) y Silphidae (silfidos), es 
esencial para el reciclado del material en el ecosistema (Kim 1993). Por otro lado, 
depredadores pertenecientes a las familias Chrysopidae (crisópidos), Coccinelidae 
(coccinélidos), y Carabidae (carábidos), se encargan de la regulación de las 
poblaciones patógenas (Olembo 1991). Además de intervenir en el reciclado de 
nutrientes, los artrópodos presentes en el canopeo de las plantas, ejercen un efecto 
directo e indirecto en el crecimiento de las mismas (Morrow y LaMarche 1978; Nilsson 
1978; Seastedt et al. 1983). Además, numerosos artrópodos intervienen en la 
polinización y la dispersión de semillas, posibilitando el flujo génico entre poblaciones 
de plantas. Distintos autores sugieren que los procesos de polinización y de dispersión 
de semillas han sido afectados por la perturbación del hábitat debido a la reducción de 
la abundancia y riqueza de especies (Powell y Powell 1987; Aizen y Feinsinger 1994 a y 
b; Kruess y Tscherntke 1994). Teniendo en cuenta el rol fundamental de los 
artrópodos en los procesos ecosistémicos, cualquier cambio en la estructura de sus 
comunidades puede afectar el funcionamiento del ecosistema en su conjunto 
(Didham et al. 1996, 1998;  Ewers y Didham 2008; Vázquez et al. 2008). 
Si bien se conoce que los artrópodos son componentes de gran importancia en 
la preservación  del ecosistema y en el sostenimiento de los procesos ecológicos (Kim 
1993), en los últimos años han ganado mayor atención en prácticas y políticas de 
conservación, aunque no de forma completa. A pesar de su alta diversidad e 
importancia para la humanidad, los invertebrados aun son ignorados en programas de 
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conservación debido a diferentes problemas, desde cuestiones relacionadas con la 
falta de conocimiento taxonómico (impedimento Linneano) hasta decisiones  de tipo 
políticas y/o públicas, que permitan el desarrollo de programas para la conservación 
de especies de invertebrados a nivel mundial (Cardoso et al. 2011). 
Es importante mencionar que los invertebrados  tienen una amplia 
adaptabilidad genética para resistir y adaptarse a los diferentes cambios ambientales 
(Hoffman y Parsons 1991). Asimismo, los insectos y arácnidos proveen medios 
factibles, sensibles y de bajo costo para medir los efectos del estrés antropogénico en 
la biodiversidad y los ambientes (Kim 1993). Numerosas especies pertenecientes a 
estos grupos son utilizadas como indicadoras de cambios en la biodiversidad (Lewis y 
Whitfield 1999), dado que su abundancia, riqueza especifica, ubicuidad y ocurrencia 
reflejan cambios en el paisaje (Danks 2001). Sobre la base de ello se pretende que 
tales especies puedan ser utilizadas como alerta temprana para la identificación de 
procesos de deterioro ambiental o en programas de monitoreo que permitan seguir a 
través del tiempo el grado de perturbación o recuperación de los ambientes (Nilsson 
et al. 1994). El conocimiento de la abundancia y biodiversidad de las comunidades de 
artrópodos y de sus patrones espacio-temporales de uso del hábitat, en un 
determinado ecosistema puede ofrecer información importante para la generación de 
estrategias de conservación y manejo (Tilman y Downing 1994; Bangert et al. 2006; 
Lencinas et al. 2007; Noriega et al. 2007). 
Si bien la relación entre la pérdida y la fragmentación del hábitat y la diversidad 
de artrópodos ha sido relativamente bien estudiada en diferentes regiones (Harris y 
Silva- Lopez 1992; Didham et al. 1998; Teodorescu y Cogalniceanu 2002; Koh y Sodhi 
2004; Pinkus-Rendon et al. 2006; Baumgardner 2007), este tipo de estudios aun no 
han sido desarrollados de un modo sistemático en nuestro país. En Argentina la fauna 
de artrópodos es una de las más afectadas por el manejo forestal y otras prácticas 
desarrolladas en el bosque, perdiéndose en promedio una especie cada 11 años de 
manejo forestal (Spagarino et al. 2001). Este tipo de impacto también ha sido 
observado en otros bosques templados del mundo (Jalonen y Vanha-Majamaa 2001) y 
para otros grupos taxonómicos tales como aves, hongos, mamíferos pequeños 
(Spagarino et al. 2001; Lencinas et al. 2005, 2008; entre otros). A pesar de ello, son 
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escasos los trabajos que han intentado estudiar las variaciones espacio-temporales de 
las comunidades de artrópodos de Patagonia (Oliva 1989, 1994; Debandi 1999; Flores 
et al. 2004; Souza 2004; Sackmann et al. 2006; Ruggiero et al. 2009), y en particular de 
las asociadas a bosques de Nothofagus (Lanfranco 1977 y 1991; Lencinas et al. 2001, 
2002, 2003, 2008; Spagarino et al. 2001;  Martínez - Pastur et al. 2002; Lencinas et al. 
2005; Vergara y Jerez 2010; Simanonok et al. 2011). 
 
1.2.- OBJETIVOS Y RELEVANCIA 
1.2.1.- OBJETIVOS 
El objetivo general de esta tesis es caracterizar la estructura de las comunidades de 
artrópodos asociadas a bosques de Ñire del centro-oeste de la provincia del Chubut 
sometidos a diferentes impactos ambientales.  
 Los objetivos específicos de esta tesis son: 
I. Realizar el inventario de familias de la fauna de artrópodos representada en 
ñirantales del centro-oeste de Chubut, determinando la riqueza específica 
de cada grupo. 
II. Determinar la magnitud de los cambios intra- e inter-anuales en la 
estructura  de la comunidad de artrópodos. 
III. Evaluar el grado de interrelación de los artrópodos entre sí, con la fauna en 
general y con la estructura de la vegetación, en función de la biodiversidad 
tridimensional o vertical del ambiente. 
IV. Sobre la base de la información obtenida, generar pautas de manejo 
tendientes al uso ecológicamente sustentable del bosque de Ñire, prestando 
particular atención a la conservación de la biodiversidad.  
 
1.3.- RELEVANCIA 
En Patagonia, y particularmente en Chubut, los estudios orientados al conocimiento 
de la composición de la fauna de artrópodos son escasos. Por ello, a través del 
desarrollo de este trabajo se pretende avanzar en el conocimiento de las comunidades 
de artrópodos del oeste de la provincia de Chubut representadas en ambientes 
22 
 
sometidos a diferentes tipos de impacto ambiental. Es de esperar que los resultados 
permitan también entender el modo en que tales comunidades de artrópodos 
responden a la alteración del ambiente y a las diferentes estrategias de manejo de los 
ñirantales para que, a partir de ello, se elaboren pautas de explotación 





















CAPII TULO  II II ::   MATERII ALES  Y  MÉTODOS  
 
2.1- ÁREA DE ESTUDIO 
2.1.1.- Introducción 
El área de estudio se encuentra enmarcada dentro del sector de bosque Andino-
Patagónico de la provincia de Chubut (Fig. 2.1), se extiende entre los meridianos 71º 
15’ y 71º 45’ O y los paralelos 43º 09’ y 43º 35’ S, y está incluida dentro de la mayor 
cuenca de ñirantales (Nothofagus antartica) de todo el bosque andino-patagónico 
argentino. Se encuentra en el departamento de Futaleufú, en el centro-oeste de la 
provincia.  
 El clima en el área de estudio es templado frío (Burgos 1985), las lluvias y 
nevadas se producen fundamentalmente de mayo a agosto (Bustos y Rocchi 1993) y 
las heladas ocurren durante casi todo el año. Los vientos son intensos, originándose 
principalmente del cuadrante Oeste (Anónimo 1994).  
 Los ñirantales distribuidos dentro del área de estudio presentan la estructura 
típica de un bosque templado húmedo, semi-deciduo. Dependiendo de factores 
climáticos, edafológicos y geográficos, su altura puede alcanzar hasta los 16 metros. 
Estos ambientes cuentan además con una vegetación de estructura densa que alterna 
con arbustales y bosques bajos (Anónimo 1994). 
 Biogeográficamente, de acuerdo con Cabrera y Willink (1973), el área donde 
fue realizado el estudio pertenece al distrito del Bosque Caducifolio de la Provincia 
Subantártica de la Región Antártica. Este distrito está caracterizado por la presencia 
de especies caducifolias, principalmente la lenga (Nothofagus pumilio) y el Ñire 
(Cabrera 1976). De acuerdo a la clasificación de Morrone (2006), el área de estudio 






Fig. 2.1: Ubicación del área de estudio  
  
área de estudio 
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2.1.2- Clima  
La temperatura media anual para el período 1992-2012 en el NO de Chubut fue de 
8,5°C, en tanto que las temperaturas máximas y mínimas promedio fueron 14,5°C y 
2,6°C respectivamente (datos obtenidos de la Estación Experimental INTA Trevelin y 
Servicio Meteorológico Nacional). La precipitación anual promedio para el período 
comprendido entre  1992-1997 y los años 2003, 2004, 2006, 2008, 2009 y 2010, fue 
639,4 mm. (Fig.2.2). Cabe mencionar que no se cuenta con los datos de precipitación 
del período comprendido entre los años 1998-2002 y los años 2005 y 2007. 
 En relación al período de muestreo, durante la temporada 2008/09 la 
temperatura media anual y las máxima y mínima medias fueron 9,0°C, 14,6°C y 3,5°C 
respectivamente (datos obtenidos de la Estación Experimetnal INTA Trevelin y 
Servicio Meteorológico Nacional). La precipitación total acumulada para el período 
2008/09 (considerándose los meses desde enero 2008 hasta enero 2009) fue 
992,9mm., valor considerablemente superior al registro histórico (Fig.2.2). Para la 
temporada 2009/10 (considerándose los meses desde enero 2009 hasta enero 2010) la 
temperatura media anual y la máxima y la mínima medias fueron 8,5°C, 14,0°C y 3,3°C 
respectivamente, en tanto que la precipitación total acumulada fue 576,8 mm., valor 
inferior a la media histórica. (Fig. 2.2). 
 En la figura 2.3 se observan las principales variables climatológicas registradas 
durante el período de estudio (temporadas 2008/09-2009/10).  
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Fig. 2.2: Variabilidad interanual en las precipitaciones y régimen térmico registrado en el NO del Chubut. Datos promedio para el período histórico 1992-2010. La 
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Fig. 2.3: Climatograma para el período de estudio (2008/09-2009/10)
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2.1.3.- Flora y Fauna 
El Bosque Subantártico o Bosque Andino-Patagónico se extiende como una estrecha 
franja recostada sobre el macizo cordillerano desde el norte de Neuquén hasta Tierra 
del Fuego e Isla de los Estados. Esta región se caracteriza por el gran número de 
especies endémicas. En cuanto a la flora, algunos de estos endemismos son el Pehuén 
(Araucaria araucana), la Caña coligüe (Chusquea culeou), el coihue (Nothofagus 
dombeyi), el guindo (N. betuloides), la Lenga (Nothofagus pumilio), el Ñire (N. 
antartica), el Ciprés de la cordillera (Austrocedrus chilensis) y el Maitén (Maytenus 
boaria) (Foto 2.1). 
 
Foto 2.1: Flora del Bosque Subantártico: (A) Lenga, (B)  Ñire y (C) Ñire 
 
 La región del Bosque Andino Patagónico también se destaca por la gran 
variedad y riqueza de su fauna autóctona. Entre los mamíferos terrestres autóctonos 
se encuentran el Coipo (Myocastor coipus), el Chinchillón Común (Lagidium viscacia), el 
Gato Montés (Felis geoffroyi), el Huemul del Sur (Hippocamelus bisulcus), el Moloso 
Común (Taradira brasiliensis), el Pudu (Pudu puda), el Puma (Puma concolor), el Zorro 
Colorado (Lycalopex cupaeus), el Zorrino (Conepatus humboldtii), la Mara (Dolichotis 
patagonum), el Guanaco (Lama guanicoe) y una amplia variedad de roedores tales 
como el Tuco-tuco (Ctenomys spp.), el Colilargo Fueguino (Oligorizomys magellanicus), 
el Ratón Topo Pardo (Geoxus valdivanus), entre otros. Las aves autóctonas están 
representadas por el Águila Mora (Geranoaetus melanoleucus), el Halconcito Común 
(Falco sparverius), la bandurria (Theristicus caudatus), los carpinteros Gigante 
(Campephilus magellanicus) y Pitío (Colapes pitius), el Cisne de Cuello Negro (Cygnus 
melancoryphus), los cauquenes Caranca (Chloëphaga hybrida) y Común (C. picta), el 
  
  
A  B  C  
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Comesebo Patagónico (Pygarrhichas albogularis), el Cóndor (Vultur gryphus), entre 
otras. Existen varios anfibios como el Sapo del Bosque (Rhinella spinulosa), las ranas 
de Cuatro Ojos (Pleuroderma bufonina y P. bibroni), la Rana Marsupial (Rhinoderma 
darwinii) y reptiles como lagartijas del género Liolaemus sp. y una sola culebra 
(Tachymenis chilensis) (Foto 2.2). 
 
   
A B C 
Foto 2.2: Fauna del Bosque Subantártico: (A) Carpintero Gigante, (B) Pudú, (C) Cauquén Común  
 
 
2.2- DESCRIPCION DE LOS ÑIRANTALES 
2.2.1.- Distribución geográfica 
El Ñire es uno de los elementos más representativos del Bosque Andino-Patagónico 
del NO del Chubut. Dentro de las especies de Nothofagus el Ñire es la que presenta 
mayor tolerancia ecológica (McQueen 1976).  Los ñirantales se encuentran en 
ambientes altamente variados (Donoso 1981), los que se distribuyen desde los 35° S 
(desde los 200-300 hasta los 2.000 msnm) hasta casi los 56° S (desde el nivel del mar 
hasta los 650 metros de altura) (Pisano 1977). La amplia distribución del Ñire, junto 
con la variada gama de biótopos diferentes en los que se encuentra (McQueen 1976), 
explican la gran diferenciación intraespecífica observada en esta especie. Se pueden 
reconocer tres morfotipos: un morfotipo arbóreo óptimo, otro arbustivo achaparrado 
y un tercero camefítico de turbera, los cuales estarían representando adaptaciones 
diferentes a distintas condiciones ambientales (Ramírez et al. 1985). Esta plasticidad 
ecomorfológica le permite al Ñire tolerar variadas y rigurosas condiciones físicas con 
grandes variaciones térmicas diarias y déficits de saturación atmosférica (Weinberger 
1973). Esta especie puede distribuirse tanto en ambientes óptimos como en sitios 
ventosos y sobre suelos con bajo drenaje, rocosos y parcialmente cubiertos de 
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vegetación (McQueen 1976; Veblen et al. 1977). En comparación con otras especies de 
Nothofagus, el Ñire puede resistir las temperaturas más bajas de congelamiento (-
22°C) (Alberdi 1987).  
 
2.2.2.- Aspectos históricos 
Los bosques de Ñire representan el 33% del total de bosques de la Provincia de Chubut 
(Bava et al. 2008) y en muchas zonas de Patagonia constituyen las comunidades 
forestales con mayor intensidad de explotación (Montaña 1982). El uso ganadero 
tradicional en estos sistemas es extensivo y continuo (Manacorda et al. 1995; Hansen 
et al. 2005; Reque et al. 2007) y la concentración más elevada del stock bovino (más 
del 70% del ganado de la provincia) se encuentra en las áreas cordilleranas y 
precordilleranas y en el ecotono con la estepa donde el Ñire se distribuye (Guitart 
2004). A su vez, la tortuosidad de los fustes y el mal estado sanitario de los individuos 
restringen el uso silvícola a la extracción más o menos intensa de leña (Manacorda et 
al. 1995). Las extracciones de intensidad elevada son cada vez menos comunes debido 
a la mayor producción de vegetación forrajera de estos sistemas con cobertura 
arbórea (Peri 2005; Peri et al. 2005) y a la vigencia de normas que las prohíben (DGByP 
2004). 
 La vegetación de los estratos inferiores del bosque (sotobosque) constituye la 
base de las redes alimentarias y el refugio de gran parte de la micro y mesofauna, y 
sirve de protección al suelo contra la erosión (Ellum 2009). Las características del 
sotobosque están muy asociadas a la cobertura del dosel que regula diversos procesos 
físicos como la intensidad de la radiación solar, la intercepción de las precipitaciones y 
la exposición al viento (Holmgren et al. 1997; Valladares et al. 2004). Las prácticas 
silviculturales que generan apertura del dosel modifican estos procesos, influyendo 
sobre la cobertura y la estructura del sotobosque (Klinka et al. 1996; Thomas et al. 
1999). En el sotobosque de ñirantales sometidos al impacto del ganado doméstico y 
con dosel moderadamente abierto se registraron elevadas coberturas de especies 
herbáceas exóticas muchas de alto valor forrajero (Manacorda et al. 1995; Hansen et 
al. 2004), lo cual contribuye a un incremento de su riqueza específica (Bran et al. 1998; 




2.3.- TOMA DE DATOS DE LA COMUNIDAD DE ARTRÓPODOS  
2.3.1.- Sitios de muestreo 
Para la identificación, localización y tipificación de los sectores de bosque de Ñire 
afectados por diferentes tipos de impacto ambiental, se utilizó un mapeo existente 
realizado con imágenes satelitales y complementado con muestreos a campo propios 
y del equipo de trabajo del INTA EEA San Carlos de Bariloche (Provincia de Río Negro) 
y EEA Esquel (Provincia del Chubut) (Hansen et al. datos no publicados). A los efectos 
de minimizar el número de variables que pueden operar sobre las estructuras de las 
comunidades de artrópodos, todos los sitios de muestreo se observaron 
comprendidos dentro de la misma cuenca hidrográfica (Futaleufú), y dentro de rangos 
de altura (entre 600 y 840 m.s.n.m.) y distancia (17 km. entre los puntos más alejados) 
lo mas acotados posible. Además, en todos los sitios de muestreo la estructura 
original de los ñirantales fue similar (sectores de bosque con Ñires entre 4 y 8 metros 
de altura). 
 Los tipos de impacto sufridos por los ñirantales seleccionados para identificar 
su efecto sobre las comunidades de artrópodos fueron: 1) extracción de leña por 
manchones, 2) extracción de leña por parquizado, 3) conversión del bosque en 
pastura, 4) e incendios sufridos hace 15  e 5) incendios sufridos hace 25 años. A modo 
de testigo, se consideraron fracciones de bosque virgen sin manejo. Por cada tipo de 
impacto se consideraron 2 réplicas (en total 12 sitios de muestreo) separadas por una 





Fig.2.4: Ubicación puntos de muestreo 
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Tabla 2.1: Ubicación de los sitios de muestreo 
SITIOS DE MUESTREO UBICACIÓN  DESCRIPCIÓN 
INUP 
(QIUP) 
S  43° 05´ 24,7¨ 
O  71° 32´ 31,8” 
561 msnm 
 
Sitio quemado hace 




S  43° 06´ 2,2” 
O  71° 33´ 5,7” 
525 msnm 
 
Sitio quemado hace 
aprox. 25 años 
GAUP 
(QGUP) 
S  43° 14´ 23,1” 
O  71° 36´ 22,4” 
786 msnm 
 
Sitio quemado hace 
aprox. 15 años 
GADO 
(QGDO) 
S  43°13´ 48,3” 
O  71° 36´ 20,7” 
751 msnm 
 
Sitio quemado hace 
aprox. 15 años 
PAPI 
 
S  43° 11´ 41,6” 
O  71° 24´ 17,9” 
723 msnm 
 
Sitio con extracción 




S  43° 10´ 44,7¨ 
O  71° 24´ 19,2 ¨ 
663 msnm 
 
Sitio con extracción 




S  43° 11´ 51,3” 
O  71° 24´ 25,4” 
720 msnm 
 
Sitio con extracción 




S  43° 11´ 23,2 ¨ 
O  71° 25´ 2,2 ¨ 
684 msnm 
 
Sitio con extracción 




S  43° 12´ 26,9 ¨ 
O  71° 23´ 8,9 ¨ 
855 msnm 
 
Sitio testigo de 




S  43°12,477´ 
O  71° 24,387´ 
730 msnm 
 
Sitio testigo de 
bosque virgen sin 
manejo 
PAGA 
S  43° 09´ 41 ¨ 





bosque en pasturas 
PAPE 
S  43°10´ 26,9 ¨ 











2.3.2.-Muestreo de Artrópodos  
Los muestreos de campo se realizaron trimestralmente  (aproximadamente durante el 
período central de cada estación) y a lo largo de dos ciclos anuales. Los muestreos se 
llevaron a cabo en días durante los que no hubo precipitación (lluvia o nevada), neblina, 
fuertes vientos u otra situación que menoscabe la correcta cuantificación de la fauna del 
sitio. Los sitios de muestreo de artrópodos se localizaron en un punto elegido al azar a lo 
largo de una transecta en cada sitio de muestreo (ver obtención de información 
adicional). En cada sitio de muestreo se colocaron las trampas, que se detallan a 
continuación y que fueron seleccionadas de acuerdo a las características propias de los 
artrópodos tales como sus historias de vida, hábitats y comportamientos (Schauff 1986; 
Leather 2005; Luna 2005).  
Mediante un sacabocado (Foto 2.3.A), en cada sitio de muestreo se extrajeron 3 
fracciones de suelo de 500 cm3, las que en laboratorio fueron secadas, disgregadas y se 
recuperaron los artrópodos allí presentes. Estas fracciones se integraron en una sola 
muestra por sitio.  
Los artrópodos voladores se muestrearon mediante trampas “fluid interception” 
con una superficie de intercepción de 1 m2 (Foto 2.3.B) Los artrópodos interceptados se 
recolectaron en cinco bandejas de 400 cm2 con una solución de agua y anticongelante 
para evitar el escape de los ejemplares capturados y para retardar su descomposición 
según la metodología descripta en Southwood (1989) y News (1998).  
Para el muestreo de artrópodos asociados al dosel, 3 secciones del follaje de los 
principales componentes de los estratos arbustivo y arbóreo se agitaron y los artrópodos 
que caían fueron recolectados en una malla de 1 mm. de poro (Southwood 1989, News 
1998). Las muestras fueron integradas en una sola muestra. Las secciones de follaje 
fueron siempre de la misma especie vegetal en cada sitio. La altura a la cual se tomaron 
las muestras fue de aproximadamente 2metros o 21/2 metros. 
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En los troncos de tres árboles próximos al punto de muestreo de artrópodos se 
colocaron trampas “Sticky-traps”  (pegajosas; Foto 2.3.C). Los plásticos transparentes con 
pegamentos fueron ubicados con diferentes orientaciones y tuvieron una superficie de 90 
cm2 cada una. Las muestras fueron integradas en una sola muestra. 
 
Foto 2.3: Tipo de trampas utilizadas para el muestreo de artrópodos: A) Sacabocado; B) Fluid 
Interception; C) Sticky trap. 
 
Todas las trampas permanecieron en el terreno por un período de 24 horas. Cada 
muestra fue colectada y etiquetada con indicación del sitio de muestreo, fecha y tipo de 
técnica utilizada para el mismo (más detalle sobre los muestreos realizados serán 
presentados en el capítulo III, Sección 3). 
 Los artrópodos fueron extraídos de las trampas y preservados en alcohol etílico al 
70° hasta su traslado al laboratorio. Una vez ahí, estos fueron identificados hasta el nivel 
taxonómico más bajo posible y contados mediante la utilización de una lupa 
estereoscópica (10x/30x) y de guías y claves taxonómicas (e.g., Ross 1973; Richards y 
Davies 1984; Morrone y Coscarón 1998; Romoser y Stoffolano 1998; Marvaldi y Lanteri 
2005; Claps et al. 2008; y bibliografía allí citada). El material recolectado, se encuentra 
preservado en alcohol 70° y depositado en el laboratorio de la Universidad Nacional del 
Comahue, Asentamiento Universitario (AUSMA). 
Sobre la base del material recolectado en estos muestreos se determinó la 





2.3.3.-Información Adicional  
Debido a que esta tesis está enmarcada en un proyecto aun más amplio, se contó con 
información adicional que fue obtenida por otros miembros del equipo de trabajo y que 
permitió evaluar diferentes hipótesis que permitan explicar los cambios en los atributos 
de las comunidades de artrópodos. En relación a esta información, se realizó un muestreo 
bianual de vegetación en 3 puntos elegidos al azar dentro de cada sitio de muestreo. En 
cada uno de dichos puntos se delimitó un área de 5 metros de radio donde se obtuvo la 
siguiente información: 
(a) Condiciones climáticas: Fecha y hora del muestreo y condiciones climáticas 
(nubosidad, dirección e intensidad del viento, visibilidad, temperatura, presión 
atmosférica) actuales y del día previo al muestreo.  
(b) Información sobre flora: se midieron parámetros tales como: 
 Cobertura total: se determinó la cobertura por estratos con la escala establecida 
por Braun-Blanquet (1932) y Mueller – Dombois y Ellenberg (1974). En los casos en 
que los estratos principales están conformados por sub-estratos, éstos han sido 
tenidos en cuenta.  
  Altura: se midieron las alturas máximas y mínimas para cada estrato.  
  Composición florística: para cada estrato se identificaron y registraron las especies 
con mayor cobertura.  
  Diámetro  a la altura del pecho de especies arbóreas.  
 Información adicional: se cuantificó la cantidad de árboles caídos, muertos, etc.  
 
 
2.3.4.- Análisis de los Datos  
A partir del material recolectado en los muestreos de artrópodos se estimaron 
parámetros tales como: Abundancia (Magurran 1988), Biodiversidad Específica (índices 
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de Shannon Wiener, ver Magurran 1988 y 1989);  Índice de Equitatividad (ver Magurran 
1988), Índice de Simpson (descripto en Moreno 2001). 
La información sobre artrópodos ha sido analizada conjuntamente con la 
“Información Adicional” de modo de determinar de qué manera los diferentes tipos de 
impacto ambiental a los que son sometidos los ñirantales pueden afectar la estructura de 
las comunidades de artrópodos a través de cambios en la estructura del bosque. Las 
comparaciones fueron realizadas utilizando el número de individuos (N), y los índices de 
diversidad, dominancia, equitatividad y riqueza. 
Para evaluar si existen diferencias entre la riqueza y abundancia de los órdenes de 
las comunidades de artrópodos de distintos ñirantales se realizaron ANOVAs univariados 
(programa Infostat versión 2012) con pruebas a posteriori cuando las diferencias fueron 
significativas (Sokal y Rohlf 1995).  
Para revelar la importancia relativa de un factor ambiental o de varios factores 
ambientales sobre las comunidades estudiadas se realizaron análisis exploratorios tales 
como test paramétricos o no paramétricos (Ludwing y Reynolds 1988).  
Se realizó una prueba ANOVA (estadístico F) con prueba a posteriori (Newman – 
Keuls (N-K); p<0,05) para determinar la existencia de diferencias significativas entre los 
años, entre las estaciones del año, entre los tipos de perturbación y la combinación entre 
ellos. El análisis estacional y la comparación inter-anual de la información permitieron 
determinar cómo los cambios en la estructura y composición de la vegetación de los sitios 
de muestreo asociados a los tipos de perturbación afectaron a las comunidades de 
artrópodos. 
 El número de individuos pertenecientes a cada orden en cada tipo de impacto fue 
utilizado para realizar ordenamientos por Análisis de Correspondencia (DCA) (Hill 1979), 
con el objetivo de establecer relaciones entre los ambientes estudiados basadas en la 
diversidad de artrópodos y agrupar éstos sitios de acuerdo a su similitud interna. Además, 
el número de individuos y la presencia o ausencia de cada orden en cada tipo 
perturbación se utilizó para realizar clasificaciones aglomerativas por métodos de 
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agrupamiento de enlace completo calculándose distancias euclidianas por el método del 
centroide, las que tuvieron como objetivo establecer relaciones entre los ambientes 
estudiados basadas en la diversidad de los artrópodos representados en las capturas.  
 Los índices utilizados (descriptos en detalle en Magurran 1988) fueron: 
 
INDICE DE DOMINANCIA DE SIMPSON 
    Λ = Σ pi
2 
 
donde pi: abundancia proporcional de los órdenes i, es decir, el número de individuos de 
los órdenes i dividido entre el número total de individuos de la muestra. 
 
ÍNDICE DE DIVERSIDAD DE SHANNON 
    H´ = - ∑pi ln pi 
donde pi = (ni / N) y ni es el número de individuos de la iésima especie. 
 
ÍNDICE DE EQUITATIVIDAD DE PIELOU  
 
    J = H’ / ln S 
donde H’ es el índice de diversidad de Shannon, y S: es el número de órdenes 
 
 Los índices considerados y la riqueza de los órdenes representados en las 
capturas fueron comparados mediante un ANOVA (estadístico F con prueba a posteriori 
(Newman – Keuls (N-K); p<0,05) (Moreno et al. 2011). 
 En cada uno de los capítulos de esta tesis se realiza una descripción más detallada 
de la metodología estadística utilizada. Asimismo, se describen otros test utilizados para 
poner a prueba objetivos específicos y comprobar la independencia de ciertas variables 





Capíí tt ull o  II II II ::   Carr actt err ii zacii ón  dell   Bosque  de  Ñii rr e  (( Nott hoff agus  
antt arr ctt ii ca)) ::   Composii cii ón  y  Dii verr sii dad    
 
1.- INTRODUCCIÓN 
En general, las actividades humanas son actualmente la principal fuente de impactos 
sobre la vegetación y la fauna de los bosques templados de la región andino-patagónica 
(FVSA 1994; Simonetti et al. 1995). Los efectos ambientales derivados de tales 
actividades pueden tener consecuencias locales o regionales, dependiendo del tipo y la 
intensidad del impacto sobre los ecosistemas. La ganadería extensiva, la extracción de 
leña, el aprovechamiento industrial del bosque nativo, la reforestación con especies 
forestales de crecimiento rápido,  el desarrollo urbano, industrial y carretero, el turismo, y 
los emprendimientos hidroeléctricos, son algunas de las actividades actuales más 
significantes en la Región de los Bosques andino-patagónicos (Laclau 1997). Estas 
actividades de desarrollo producen en mayor o menor medida, una serie de cambios 
físicos en los ecosistemas, los que interrumpen el estado de sucesión en que se 
encuentran, produciendo cambios a su vez en la estructura, composición y dinámica de 
los mismos, con consecuencias socioeconómicas (negativas o positivas) adicionales a las 
de los proyectos que originaron tales cambios (Carpenter 1983).   
Uno de los ecosistemas forestales más característicos de los bosques caducifolios 
de la Patagonia andina de Argentina es aquel constituido por los bosques, chaparrales y 
montes bajos de Ñire (Veblen et al. 1996). Los bosques de Ñire representan el 33% del 
total de bosques en la Provincia de Chubut (Bava et al. 2008) y en muchas zonas de 
Patagonia constituyen las comunidades forestales con mayor intensidad de explotación 
(Montaña 1982). Los bosques y matorrales de Ñire sufren importantes disturbios 
derivados de la ocupación humana y de las actividades de uso intensivo y extensivo 
(Laclau 1997). En casi toda su extensión (Neuquén 36° 30’ S hasta Tierra del Fuego 55°S) 
en estos bosques se desarrollan actividades ganaderas conjuntamente con extracción de 
leña, y en algunas zonas el bosque también ha sido reemplazado por plantaciones de 
coníferas exóticas de rápido crecimiento (Laclau 1997; Schlichter y Laclau 1998). Estos 
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disturbios producen cambios en la vegetación y en la fauna asociada, los que podrían 
estar afectando el funcionamiento de los ecosistemas y llevando a la perdida de la 
biodiversidad.  La actual configuración y estructura de los bosques y montes bajos de Ñire 
se debe principalmente a las actividades humanas implementadas a partir de finales del 
siglo XIX con el asentamiento de la población de origen europeo. En este sentido, son 
numerosos los autores que consideran a los ñirantales como estados de regresión de 
bosques de Ciprés de la cordillera (Austrocedrus chilensis) o Coihue (Nothofagus dombeyi), 
actuando el ganado y el fuego como retardantes en los procesos sucesionales (Eskuche 
1969; Veblen et al. 2003).  
A pesar de la importancia que tiene esta problemática, son escasos los trabajos en 
los que se analiza el estado actual que presentan los bosques nativos andino-patagónicos, 
en particular los ñirantales, y el modo en que los diferentes disturbios impactan sobre 
ellos (Fertig 2004; Fertig et al. 2004; Gallo et al. 2004; Rusch et al. 2004; Peri et al. 2005; 
Carranza y Ledesma 2009; Peri 2009; Reque et al. 2007). Esta falta de información limita 
la posibilidad de proponer pautas generales para el manejo de los bosques nativos de Ñire 
en Patagonia, lo que podría maximizar la producción del sistema y propender a su 
conservación. (Peri et al. 2006). 
 
2.- OBJETIVOS 
Sobre la base de lo indicado previamente, los objetivos de este capítulo son: 
 Determinar si existen diferencias en la estructura de los bosques de Ñire asociados 
a diferentes tipos de perturbaciones. 
 
 Analizar la relación entre la estructura del bosque y la composición específica y la 
diversidad del sotobosque en bosques de Ñire del centro-oeste de Chubut 






3.- METODOLOGÍA  
La selección de los sitios de muestreo se realizó según se describió en el Capítulo II. Se 
identificaron 6 manchones de bosques sometidos a 6 tipos diferentes de impacto 
ambiental, con dos réplicas cada uno (doce sitios de muestreo). En cada sitio de muestreo 
se realizó un censo anual de vegetación, uno en la temporada de primavera/verano 
2008/09 y el otro en la temporada de primavera/verano 2009/10. Dentro de cada sitio de 
muestreo se seleccionaron al azar 3 puntos, en los que se delimitó un área de muestreo de 
5 metros de radio, donde se relevaron las especies vegetales presentes en los estratos 
herbáceo (por debajo de 0,6 metros de altura), arbustivo (entre 0,6 y 3 metros de altura) y 
arbóreo (entre 3 y 8 metros de altura), y sus porcentajes de cobertura, mediante 
estimación visual directa acordada por dos observadores. Las especies vegetales fueron 
además agrupadas según su origen, en nativas o exóticas. 
 Además, dentro del área de muestreo, o en su proximidad dependiendo de la 
densidad de árboles, se eligieron diez Ñires al azar, a los cuales se les determinó el 
diámetro a la altura del pecho (DAP) (Mostacedo y Fredericksen 2000), se estimó su 
cobertura y estado de conservación de acuerdo a la siguiente escala: (1) árbol 
completamente sano; (2) árbol con el 25% seco; (3) árbol con el 50% seco; (4) árbol con el 
75% seco o podrido; (5) árbol muerto en pie. 
 Las especies vegetales se identificaron con la ayuda del Catálogo de Plantas 
Vasculares del Cono Sur (Zuloaga et al. 2008) y del Tratado de Morfología y Sistemática 
Vegetal (Dimitri y Orfila 1985) (Anexo 3.1). Debido a similitudes interespecíficas, para el 
análisis de los datos las especies Poa ligularis y Poa pratensis, Senecio filaginoides y 
Senecio neaei, Bromus setifolius y Bromus stamineus, fueron agrupadas por género.  
 Se realizó un análisis de la varianza de dos factores (ANOVA, estadístico F, 
p<0,05) con prueba a posteriori (Newman-Kuels p<0,05) para identificar las diferencias de 
cobertura relativa de especies vegetales, según el factor estrato (3 niveles) y el factor 
origen (2 niveles) para sitios de muestreo con el mismo tipo de uso y/o perturbación. Para 
cada sitio de muestreo se determinaron además, la riqueza (S), y los índices de 
dominancia (Simpson) y diversidad (Shannon), los cuales fueron utilizados para realizar 
42 
 
las comparaciones entre los sitios de muestreo, sometidos al mismo tipo de perturbación, 
mediante un ANOVA (estadístico F con prueba a posteriori (Newman – Keuls (N-K); 
p<0,05). De la misma forma, se realizó una análisis de la varianza (ANOVA, estadístico F, 
p<0,05) con prueba a posteriori (Newman-Keuls p<0,05) para determinar las diferencias 
entre el porcentaje de cobertura de las especies vegetales entre los sitios con diferentes 
usos y/o perturbación (6 niveles), según su estrato, origen y DAP. La  comparación del 
estado sanitario se realizó mediante una prueba t utilizando como variable respuesta el 
porcentaje de ñires muestreados. 
Se determinaron además la riqueza, y los índices de dominancia y diversidad, para cada 
tipo de perturbación, los cuales fueron utilizados para realizar comparaciones entre los 
sitios sometidos a diferentes tipos de perturbación y/o uso, mediante un ANOVA 
(estadístico F, p<0,05) con prueba a posteriori (Newman-Keuls, p<0,05). 
 
4.- RESULTADOS 
4.1.-Caracterización de los sitios en función del mismo uso o perturbación  
4.a.- Sitios Quemados hace 15 años (GAUP y GADO) 
El estrato arbóreo del sitio GADO estuvo dominado por N. antartica, en tanto que en el 
arbustivo predominó Berberis parodii y en el herbáceo lo hicieron Stipa sp. y Taraxacum 
officinale (Anexo 3.1). La cobertura relativa de los estratos difirió significativamente ( 
F2;60= 11,69; p < 0,0001), siendo el estrato herbáceo (media 17,18%; rango 3-33; d.e. 9,72) 
el de mayor cobertura con respecto al estrato arbóreo (media 4,92 %; rango 0-8; d.e. 
2,40; Newman-Keuls test [de aquí en mas referido como N-K] p < 0,05) y arbustivo (media 
7,08%; rango 0-20; d.e. 5,82; N-K p <0,05). El estrato arbóreo no difirió en cobertura con 
respecto al estrato arbustivo (N-K p > 0,05) (Fig. 3.1.a).   
En el sitio GAUP el estrato arbóreo estuvo dominado por N. antartica, el arbustivo 
por Chusquea culeou y el herbáceo por  Stipa sp. (Anexo 3.1). La cobertura de los estratos 
































































Fig. 3.1: Cobertura relativa de los estratos muestreados en los sitios GADO (a) y GAUP (b). Las letras 
diferentes indican diferencias significativas entre los estratos (p<0,05). Las barras indican el desvío 
estándar. 
  
En el sitio GADO, no se observaron diferencias significativas entre la cobertura 
relativade especies de origen nativo y exótico (F1;60=0,18; p>0,05). 
En el sitio GADO se observó que en el estrato herbáceo las especies de origen 
exótico (media 20,7 %; rango 6-33; d.e. 10,56) tuvieron mayor cobertura que las de origen 
nativo (media 12,14 %; rango 3-18; d.e. 5,87; N-K p<0,05) (F2;60= 3,64; p<0,05). En los 
estratos arbóreo y arbustivo solo se registraron especies de origen nativo (Fig.3.2.a).  
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En el sitio GAUP no se observaron diferencias significativas en la cobertura relativa 
de las especies de origen nativo y exótico (F1;47=0,12; p>0,05). 
En el sitio GAUP se observó que en el estrato herbáceo la cobertura de las especies 
autóctonas (media 12,50%; rango 1-82; d.e. 28,12) y exóticas (media 11,11%; rango 1-74; 
d.e. 23,67) fue similar (F2;47=0,10; p>0,05). Tal como ocurriera en GADO, no se registraron 
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Fig. 3.2: Cobertura relativa de los estratos muestreados según el origen de las especies presentes en los 
sitios GADO (a) y GAUP (b).  Las letras diferentes indican que se observaron diferencias significativas 






Al comparar ambos sitios, no se observaron diferencias significativas en cuanto a 





































Fig. 3.3: Cobertura de estratos en los sitios GAUP y GADO. Las letras iguales indican que no se 
observaron diferencias significativas entre los estratos en los sitios muestreados (p>0,05). Las barras 
indican el desvío estándar. 
 
 
La totalidad de los Ñires muestreados en ambos sitios presentaron estado 
sanitario 1 (totalmente sanos). Si bien en GADO el DAP  (media 5,09 cm.;  rango 0,95-
21,64; d.e. 4,76) de los Ñires fue mayor que en GAUP (media 3,84cm.; rango 0,32-8,91; 
d.e. 1,91) las diferencias no fueron estadísticamente significativas (F1;57=1,78; p>0,05). 
La riqueza (S) de especies fue significativamente superior en el sitio GADO (F1;7,09= 
p=0,0134), en tanto que la diversidad (índice de Shannon) y la dominancia (índice de 






Tabla 3.1: Riqueza,  dominancia y diversidad de especies registrada en los sitios GADO y GAUP. Los 
valores son expresados como media ± desvío estándar y rango entre paréntesis.  




1± 1,27 (0-4,55) F1;25=7,09 p = 0,0134 






F1;25=0,75 p =0,3935 






F1;25=0,66 p = 0,3935 
 
 
4.b.- Sitios Quemados hace 25 años (INUP e INDO) 
En INUP el estrato arbóreo predominaron Pinus sp. y Lomatia hirsuta, en tanto que en el 
herbáceo predominó Stipa sp., y en el arbustivo lo hicieron Retama sphaerocarpa y 
Maytenus chubutensis (Anexo 3.1). En INDO en el estrato arbóreo predominaron 
Maytenus boaria y L. hirsuta, mientras que en el herbáceo predominó Stipa sp. y en el 
arbustivo Berberis parodii y Rosa eglanteria (Anexo 3.1). En ambos sitios la cobertura de los 
diferentes estratos difirió significativamente (INUP F2;77=2,53; p<0,01- INDO F2;58= 1,03; p 
< 0,05). En INDO el estrato herbáceo (media 9,38%; rango 1-36; d.e. 9,75) presentó mayor 
cobertura que el estrato arbustivo (media 3,36%; rango 0-31; d.e. 5,28; N-K p <0,05) y el 
arbóreo (media 5,20 %; rango 0-10; d.e. 4,55; N-K p<0,05); el estrato arbóreo no presentó 
diferencias en cobertura respecto al estrato arbustivo (N-K p > 0,05) (Fig. 3.4.a). En INUP 
el estrato herbáceo (media 31,00%; rango 2-60; d.e. 20,27) también presentó mayor 
cobertura que el estrato arbustivo (media 6,12%; rango 0-36; d.e. 7,76; N-K p<0,05) y el 
estrato arbóreo (media 7,56%; rango 1-33; d.e. 8,01; N-K p <0,05). El estrato arbóreo no 




















































Fig. 3.4: Cobertura relativa de los estratos muestreados en los sitios INDO (a) e INUP (b). Las letras 
diferentes indican diferencias significativas entre los estratos (p<0,05). Las barras indican el desvío 
estándar. 
 
En el sitio INUP la cobertura relativa de especies nativo (15,79±1,34) fue 
significativamente mayor que la cobertura de especies de origen exótico (4,78±4,54) 
(F1;77=5,41; p<0,05). En el sitio INDO no se observaron diferencias significativas en la 
cobertura de especies de origen nativo (6,24±1,41) y exótico (4,86±2,92) (F1;58=1,18; 
p>0,05) 
En el estratos arbóreo del sitio INUP, las especies exóticas (12,33%± 15,42) 
tuvieron mayor cobertura que las especies nativas (6,46% ± 5,03, N-K p<0,05) (Fig.3.5.a), 
mientras que en el estrato herbáceo las especies nativas (34,63%±15)  tuvieron mayor 
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cobertura que las especies exóticas (2±0,5) (Fig. 3.5.a) (F2;77=6,69; p<0,05). En el estrato 
arbustivo solo se observaron especies de origen nativo. En los estratos arbustivo y 
herbáceo del sitio INDO no se observaron diferencias significativas en la cobertura de 
especies nativas y exóticas (F2;58=1,85; p>0,05), en tanto que en el estrato arbóreo solo se 
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Fig. 3.5: Cobertura relativa de los estratos muestreados según el origen de las especies presentes en los 
sitios INUP (a) e INDO (b). Las letras iguales  indican  que no se observaron diferencias significativas en 






Al comparar ambos sitios se observaron diferencias significativas en cuanto a la 
cobertura relativa de los estratos muestreados (F2;141=11,78; p <0,0001), presentando el 
estrato herbáceo mayor cobertura en el sitio INUP (31,00%±20,27) que en el sitio INDO 
(9,38%±9,75; N-K p<0,05) (Fig.3.6). La cobertura de los estratos arbóreo y arbustivo de 
ambos sitios no difirió significativamente (N-K p>0,05; Fig.3.6).  
Al analizar si las diferencias encontradas entre los estratos de ambos sitios de 
muestreo se debieron a diferencias en la composición de especies de acuerdo a su origen, 




































Fig. 3.6: Cobertura de estratos en los sitios INUP e INDO. Las letras diferentes indican que se 
observaron diferencias significativas entre los estratos en los sitios muestreados (p<0,05). Las barras 
indican el desvío estándar. 
 
La totalidad de los Ñires representados en los muestreos de ambos sitios se 
encontraban totalmente sanos (estado sanitario 1). El DAP de los Ñires considerados en 
los sitios INDO (media 10,39 cm.; rango 3,50-22,91; d.e. 5,05) e INUP (media 7,73 cm.; 




La riqueza (S), diversidad (índice de Shannon) y dominancia (índice de Simpson) 
de especies en ambos sitios no difirieron significativamente (p>0,05; Tabla 3.2). 
 
Tabla 3.2: Riqueza,  dominancia y diversidad de especies registrada en los sitios INDO e INUP. Los 
valores son expresados como media ± desvío estándar y rango entre paréntesis.  






























4.c.- Sitios testigos de bosques vírgenes sin manejo (PRPI Y PRJO) 
El estrato arbóreo de PRPI estuvo dominado por N. antartica y Maytenus boaria, en tanto 
que en el estrato arbustivo predominaron Ribes sp. y  S. patagonicus, y en el herbáceo lo 
hicieron Bromus sp. y Stipa sp. (Anexo 3.1). En PRJO, el estrato arbóreo estuvo dominado 
por N. antartica y M. boaria, el estrato arbustivo por S. patagonicus, y el herbáceo por 
Taraxacum officinale y Stipa sp. (Anexo 3.1). 
Tanto en PRPI (F1;90= 3,49; p<0,05) como en PRJO (F2;47= 1,12; p<0,05) se 
observaron diferencias significativas en la cobertura de los estratos, presentando en 
ambos sitios el estrato arbóreo (31,28%±21,23 y 35,35%±36,17, respectivamente) mayor 
cobertura que los estratos arbustivo (14,12%±18,41, N-K p<0,05 y 8,45%±11,24, p<0,05, 
respectivamente) y herbáceo (9,10%±14,51, N-K p <0,05 y 8,38%±5,59, p <0,05, 






















































Fig.3.7: Cobertura relativa de los estratos muestreados en los sitios PRJO (a) y PRPI (b). Las letras 




En el sitio PRJO no se observaron diferencias significativas en la cobertura de 
especies nativas y exóticas (F1;47 = 3,89; p>0,05). 
No se observaron diferencias significativas en cuanto a la cobertura de especie 
nativas y exóticas del estrato herbáceo del sitio PRJO (F2;47= 3,59; p>0,05; Fig. 3.8.a). En 
los estratos arbustivo y arbóreo de dicho sitio solo se observaron especies nativas.  
En el sitio PRPI no se observaron diferencias significativas en la cobertura de 
especies nativas y exóticas (F2;90 = 0,53; p>0,05). 
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La cobertura de especies nativas  en el estrato herbáceo (10,76%±15,74) del sitio 
PRPI fue mayor que la de especies exóticas (2,17%±1,60; F2;90=0,72; p<0,05) (Fig. 3.8.b). Al 
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Fig. 3.8: Cobertura relativa de los estratos muestreados según el origen en los sitios PRJO (a) y PRPI (b) 
Las letras diferentes indican diferencias significativas en los estratos en relación a su origen (p<0,05). 







Al comparar ambos sitios, no se observaron diferencias significativas en cuanto a 



































Fig. 3.9: Cobertura relativa de los estratos en los sitios PRJO y PRPI. Las letras iguales indican que no se 
observaron diferencias significativas  entre los estratos en sitios muestreados (p>0,05). Las barras 
indican el desvío estándar. 
 
En el sitio PRJO predominaron los Ñires con estado sanitario 1 (30%), seguidos por 
los de estado 2 (25%) y 5 (25%) (Tabla 3.3). En PRPI también predominaron los Ñires con 
estado sanitario 1 (36,66%), pero estos fueron seguidos por árboles con estado 5 
(26,66%) y 3 (20%). Las diferencias en el estado sanitario de los Ñires de ambos sitios no 
fueron significativas (t8=0,00002; p>0,05).  Si bien en PRPI (media 21,13 cm.; rango 6,05-
38,82; d.e. 8,96) el DAP  de los Ñires fue mayor que en PRJO (media 17,93 cm.; rango 










Tabla 3.3: Estado sanitario de Ñires muestreados en los sitios Prístino Jones y Prístino Pipo. 






PRJO 1 30,0 
PRJO 2 25,0 
PRJO 3 10,0 
PRJO 4 10,0 
PRJO 5 25,0 
PRPI 1 36,7 
PRPI 2 10,0 
PRPI 3 20,0 
PRPI 4 6,7 
PRPI 5 26,7 
 
 
Al comparar la riqueza (S), diversidad (índice de Shannon) y dominancia (índice de 
Simpson) de especies no se observaron diferencias significativas entre los sitios 
muestreados (Tabla 3.4).  
 
Tabla 3.4: Riqueza,  dominancia y diversidad de especies registrada en los sitios PRJO y PRPI. Los 
valores son expresados como media ± desvío estándar y rango entre paréntesis.  






























4.d. Sitios con extracción de leña por manchones (TUDO Y TUUP) 
En el estrato arbóreo de TUDO y TUUP predominó N. antartica, mientras que en los 
estratos arbustivo y herbáceo de ambos sitios predominaron S. patagonicus y Stipa sp. 
respectivamente (Anexo 3.1). La diferencia en la cobertura de los estratos del sitio TUUP 
se aproximó a la significación (F1;71=3,87; p = 0,052), presentando el estrato arbóreo 
(19,92%±18,11) mayor cobertura que los estratos arbustivo (10,80%±11,73, N-K p <0,05) y 
herbáceo (9,82%±14,46, N-K p <0,05) (Fig. 3.10.a). La diferencia en la cobertura de los 

















































Fig. 3.10: Cobertura relativa de  los estratos muestreados en los sitios TUUP (a) y TUDO (b). Las letras 
diferentes indican que se observaron diferencias significativas entre los estratos (p<0,05). Las barras 





 En el sitio TUUP no se observaron diferencias significativas en la cobertura de 
especies de origen nativo y exótico (F1;71=3,87; p>0,05). 
En el estrato herbáceo de TUUP las especies nativas (13,43%±18,50) tuvieron 
mayor cobertura que las exóticas (6,21%±7,97; N-K p<0,05) (F2;71=0,48; p<0,05). En los 
estratos arbóreo y arbustivo de dicho sitio solo se observaron especies de origen nativo 
(Fig.3.11.a).  
En el sitio TUDO se observaron diferencias significativas en la cobertura de 
especies nativas (14,65±18,54) y exóticas (2,90±3,14) (F1;59=4,52; p<0,05). 
Tal como ocurriera en TUUP, en el estrato herbáceo de TUDO (28,5%±31,53) las 
especies nativas tuvieron mayor cobertura que las exóticas (3,22%±3,15; N-K p<0,05) 
(F1;59= 0,36; p<0,05), y en los estratos arbóreo y arbustivo solo se observaron especies 
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Fig. 3. 11: Cobertura relativa de los estratos muestreados según el origen en los sitios TUUP (a) y TUDO 
(b). Las letras diferentes indican que se observaron diferencias significativas entre los estratos en 




Al comparar ambos sitios, se observaron diferencias significativas en cuanto a la 
cobertura relativa de los estratos muestreados (F2;133=2,51; p <0,0001), presentando el 
estrato arbóreo de TUUP (19,92%±18,11) mayor cobertura que el de TUDO 
(12,61%±10,52; N-K p<0,05) y el estrato herbáceo de TUDO (17,67%±26,74) mayor 




































Fig. 3.12: Cobertura relativa de los estratos en los sitios TUUP y TUDO. Las letras diferentes indican 
que se observaron diferencias significativas entre los estratos en los sitios muestreados (p<0,05). Las 
barras indican el desvío estándar. 
 
Al analizar si las diferencias encontradas entre los estratos de ambos sitios de 
muestreo eran debidas a diferencias en la composición de especies de acuerdo a su 
origen, no se observaron diferencias significativas (F2;133=1,76;p>0,05).  
La totalidad de los Ñires representados en los muestreos de ambos sitios se 
encontraban totalmente sanos (estado sanitario 1). Si bien en TUUP el DAP  (media 16,20 
cm.; rango 4,77-30,87; d.e. 6,81) de los Ñires fue mayor que en TUDO (media 14,14 cm.; 
rango 5,09-41,37; d.e. 7,71), las diferencias no fueron estadísticamente significativas 
(F58;1=1,20; p>0,05). 
La riqueza de especies (S) fue significativamente mayor en TUDO que en TUUP 
(p<0,05) en tanto que la diversidad (índice de Shannon) y la dominancia (índice de 







Tabla 3.5: Riqueza,  dominancia y diversidad de especies registrada en los sitios TUDO y TUUP. Los 
valores son expresados como media ± desvío estándar y rango entre paréntesis.  















0,22±0,12 (0-0,37)  
0,27±0,09 (0,64-
11,64) 
 F1;32=1,91 p = 0,1767 
 
 
4.e.- Sitios con extracción de leña por parquizado (PAPI y PAJO) 
El estrato arbóreo del sitio PAPI estuvo dominado por N. antartica y Lomatia hirsuta, en 
tanto que en el arbustivo predominó S. patagonicus y en el herbáceo lo hicieron Stipa sp. y 
Taraxacum officinale (Anexo 3.1). En el sitio PAJO, en el estrato arbóreo predominó N. 
antartica, mientras que en el estrato arbustivo predominó S. patagonicus y en el herbáceo 
predominaron Stipa sp., T. officinale y Bromus sp. (Anexo 3.1). En el sitio PAJO la 
cobertura relativa de los estratos difirió significativamente (F2;45= 0,87; p < 0,001) siendo 
el estrato arbóreo (42,82%±24,40) el de mayor cobertura con respecto a los estratos 
arbustivo (10,25%±14,87; N-K p<0,01  y herbáceo (14,5%±13,67; N-K p<0,05) (Fig. 3.13.a). 
En el sitio PAPI, si bien las diferencias en las coberturas de los diferentes estratos no 
fueron significativas (F2;77=2,06; g.l. p >0,0536), los estratos arbóreo (19,72%±22,64) y 
herbáceo (17,35%±16,93; N-K p<0,05) presentaron mayor cobertura que el estrato 





























































Fig. 3.13: Cobertura relativa de  los estratos muestreados en los sitios PAJO (a) y PAPI (b). Las letras 
diferentes indican que se observaron diferencias significativas entre los estratos (p<0,05). Las barras 
indican el desvío estándar. 
 
 En el sitio PAJO se observaron diferencias significativas en la cobertura relativa 
según el origen (F1;45 = 5,65; p<0,05), presentando mayor cobertura las especies de origen 
exótico (27,67±23,38) que las especies de origen nativo (9,00±12,19). 
Si bien en el sitio PAJO las especies nativas (16,81%±14,16) del estrato herbáceo 
presentaron mayor cobertura que las exóticas (10,8%±12,65), no se observaron 
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diferencias signficativas (F2;45=2,13; p>0,05). En los estratos arbóreo y arbustivo solo se 
observaron especies de origen nativo (Fig.3.14.a).  
En el sitio PAPI no se observaron diferencias signficativas en la cobertura relativa 
de las especies nativas y exóticas (F1;77=0,78; p>0,05). 
En el sitio PAPI si bien las especies nativas (18,94%±18,89) del estrato herbáceo 
también tuvieron mayor cobertura que las exóticas (12,83%±9,28) no se observaron 
diferencias significativas (F1;77=0,004; p>0,05). En los estratos arbóreo y arbustivo solo se 
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Fig. 3.14: Cobertura relativa de los estratos muestreados según el origen en los sitios PAJO (a) y PAPI 
(b) Las letras diferentes indican que se observaron diferencias significativas entre los estratos en 





Al comparar ambos sitios, se observaron diferencias significativas en cuanto a la 
cobertura de los estratos muestreados (F2;124=5,11; p<0,05), presentando los estratos 
arbóreo (42,82%±24,40) y arbustivo (10,25%±14,87) del sitio PAJO mayor cobertura que 
los de PAPI (19,72%±22,64; N-K p<0,01 y 4,86%±4,64; N-K p<0,01 (respectivamente) 





































Fig. 3.15: Cobertura relativa de los estratos en los sitios PAPI y PAJO. Las letras diferentes indican que 
se observaron diferencias significativas entre los estratos en los sitios muestreados (p<0,05). Las barras 
indican el desvío estándar. 
  
Al analizar si las diferencias encontradas entre los estratos de ambos sitios de 
muestreo eran debidas a diferencias en la composición de especies de acuerdo a su 
origen, no se observaron diferencias significativas (F2;124=0,39;p>0,05). 
La totalidad de los Ñires representados en los muestreos de ambos sitios se 
encontraban totalmente sanos (estado sanitario 1). Si bien en PAJO el DAP (media 32,12 
cm.; rango 6,68-89,10; d.e. 21,29) de los Ñires fue mayor que en PAPI (media 28,84 cm.; 





Al comparar la riqueza (S), diversidad (índice de Shannon) y dominancia (índice de 
Simpson) de especies no se observaron diferencias significativas entre los sitios 
muestreados (Tabla 3.6). 
 
Tabla 3.6: Riqueza,  dominancia y diversidad de especies registrada en los sitios PAJO y PAPI. Los 
valores son expresados como media ± desvío estándar y rango entre paréntesis.  












0,05±0,34 (0-0,27)  
3,33±4,01 (0,01-
1,31) 










4.f.- Sitios con conversión de bosques a pasturas (PAGA y PAPE)  
En el sitio PAGA en el estrato arbustivo predominó Escallonia rubra, mientras que en el 
estrato herbáceo predominaron Stipa sp. y Poa ligularis (Anexo 3.1.). En el sitio PAPE en el 
estrato arbustivo predominó E. rubra, mientras que en el estrato herbáceo predominó 
Stipa sp. (Anexo 3.1). En ninguno de ambos sitios se observaron especies arbóreas. Tanto 
en PAGA (F1;14= 1,96; p< 0,01) como en PAPE (F1;27 = 2,41; p<0,01) se observaron 
diferencias significativas en la cobertura de los estratos, presentando en ambos sitios el 
estrato herbáceo (31,00%±33,47 y 24,13%±18,82, respectivamente) mayor cobertura que 
el estrato arbustivo (4,5%±6,40; N-K p <0,05 y 8,67%±10,97; N-K p <0,05, 




















































Fig. 3. 16: Cobertura relativa de  los estratos muestreados en los sitios PAGA (a) y PAPE (b). Las letras 
diferentes indican que se observaron diferencias significativas entre los estratos (p<0,05). Las barras 
indican el desvío estándar. 
 
 
En PAGA las especies nativas (31,94%±34,50) del estrato herbáceo presentaron 
mayor cobertura que las de origen exótico (23,00%±31,11; F2;14= 1,53; p <0,05). El estrato 
arbustivo solo presentó especies de origen nativo (Fig.3.17.a).  
De un modo similar, en el estrato herbáceo del sitio PAPE las especies de origen 
nativo (26,5%±19,35) presentaron mayor cobertura que las exóticas (14,75%±14,97; 













Exótico                Nativo                 Exótico                Nativo                 Exótico                Nativo                 

























Exótico                Nativo                 Exótico                Nativo                 Exótico                Nativo                 


















Fig. 3.17: Cobertura relativa de los estratos muestreados según el origen en los sitios PAGA (a) y PAPE 
(b). Las letras diferentes indican que se observaron diferencias significativas entre los estratos en 
relación a su origen (p<0,05).  
Las barras indican el desvío estándar. 
 
 
Al comparar ambos sitios se observaron diferencias significativas en cuanto a la 
cobertura relativa de los estratos muestreados (F1;40=11,02; p <0,0001), presentando el 
estrato herbáceo mayor cobertura en el sitio PAGA (N-K p<0,05) y el estrato arbustivo 






























Fig. 3.18: Cobertura relativa de los estratos en los sitios PAPE y PAGA. Las letras diferentes indican que 
no observaron diferencias significativas entre los estratos en los sitios muestreados (p<0,05). Las 
barras indican el desvío estándar. 
 
 
Al analizar si las diferencias observadas entre los estratos, de ambos sitios de 
muestreo se debieron a diferencias en la composición de especies de acuerdo a su origen, 
no se observaron diferencias significativas (F1;40=2,37; p>0,05). 
La Riqueza (S), diversidad (índice de Shannon) y dominancia (índice de Simpson) 













Tabla 3.7: Riqueza,  dominancia y diversidad de especies registrada en los sitios PAPE y PAGA. Los 
valores son expresados como media ± desvío estándar y rango entre paréntesis.  














 0,13±0,25 (0,01-0,79) F1;13=0,05 p=0,8264 
 
4.2.-Comparación entre sitios asociados a diferentes impactos  
La cobertura de los diferentes estratos difirió significativamente entre los diferentes tipos 
de perturbación (F2;692= 6,77; p<0,0001). Los sitios que presentaron mayor cobertura 
arbórea  (36,35 %±30,4; N-K p<0,05) (Tabla 3.8) y del estrato arbustivo fueron aquellos 
con bosque virgen sin manejo (12,31%±16,34; N-K p<0,05). La mayor cobertura del 
estrato herbáceo se registró en los sitios convertidos a pasturas (22,94%±16,08; N-K 








Tabla 3.8: Cobertura (media, rango y desvío estándar (D.E.)) de los estratos de cada sitio de muestreo. 
Las letras diferentes indican diferencias significativas entre los tipos de perturbación (p<0,05), para 








Quem. 15 años 
 (GAUP y GADO) 
5,05±1,8 2-8 a 
Quem. 25 años  
(INUP e INDO) 
7,45±7,64 1-33 a 
Extrac. Leña Manch. 
(TUDO y TUUP) 
18,48±14,98 1-46,59 a 
Extrac. Leña Parquiz. 
(PAPI y PAJO) 
29,78±25,67 1-107,88 a 
Prístinos  
(PRPI y PRJO) 
36,35±30,4 1-102,78 b 
Arbustivo 
Quem. 25 años  
(GAUP y GADO) 
4,97±6,9 0-36 a 
Conv. Pasturas  
(PAGA y PAPE) 
6±6,93 2-14 a 
Extrac. Leña Parquiz. 
(PAPI y PAJO) 
6,17±7,7 1-43 a 
Quem. 15 años  
(GAUP y GADO) 
6,15±5,38 1-20 a 
Extrac. Leña Manch.  
(TUDO y TUUP) 
10,51±11,01 0-42,59 a 
Prístinos  
(PRPI y PRJO) 
12,31±16,34 0-93,05 b 
Herbáceo 
Prístinos  
(PRPI y PRJO) 
8,89±12,48 1-64 a 
Extrac. Leña Manch.  
(TUDO y TUUP) 
13,18±20,76 1-81 a 
Quem. 15 años  
 (GAUP y GADO) 
14,47±18,9 1-82 a 
Quem. 25 años  
(INUP e INDO) 
14,94±16,08 1-60 a 
Extrac. Leña Parquiz. 
(PAPI y PAJO) 
15,84±15,19 1-60 a 
Conv. Pasturas  
(PAPE y PAGA) 





Las diferencias observadas entre los estratos de los sitios de muestreo no se 
debieron a diferencias en la composición de especies de acuerdo a su origen (F1;692= 0,17; 
p>0,05). 
 El DAP de los Ñires difirió significativamente entre los diferentes sitios de 
muestreo (F4;284=53,10; p<0,0001), presentando mayores diámetros los Ñires de los sitios 
con extracción de leña por parquizado (PAPI y PAJO; N-K p<0,05) y vírgenes sin manejo 
(PRPI y PRJO; N-K p<0,01) (Tabla 3.9). Los sitios afectados por incendios (INUP, INDO, 
GAUP y GADO) presentaron los Ñires con menor diámetro (N-K p<0,01) (Tabla. 3.9). 
 
Tabla 3.9: DAP (media, rango y desvío estándar (D.E.)) de los Ñires representados en los sitios de 
muestreo. Las letras diferentes indican diferencias significativas en los DAP entre los tipos de 








Quem. 15 años  
(GAUP y GADO) 
4,45±3,63 0,32-21,64 a 
Quem. 25 años 
 (INUP e INDO) 
9,06±5,26 2,86-26,71 a 
Extrac. Leña 
Manchones  
(TUUP y TUDO) 
15,17±7,28 4,77-41,37 a 
Prístinos  
(PRPI y PRJO) 
19,85±9,27 3,5-45,5 b 
Extrac. Leña 
Parquiz. (PAPI y 
PAJO) 
30,68±19,72 0,64-89,1 b 
 
La riqueza (S) de especies varió significativamente entre los sitios de muestreo (F 
5;197= 6,35; p < 0,0001), observándose los mayores valores en los sitios sometidos a 
extracción de leña por manchones y por parquizados (p<0,0001 en ambos casos) (Tabla 
3.10). La diversidad (índice de Shannon) y dominancia (índice de Simpson) de especies no 






Tabla 3.10: Dominancia, diversidad y riqueza de especies observadas en los sitios de muestreo. Los 
valores son expresados como media ± desvío estándar (D.E). Las letras diferentes indican diferencias 
significativas entre los tipos de perturbación para la riqueza, e índices de dominancia y diversidad 
respectivamente (p<0,05)  
 





(PRPI y PRJO) 
0,19±0,15 0,04-0,61 a 
Conv. Pasturas 
 (PAPE y PAGA) 
1,87±2,73 0,43-9,57 a 
Quem. 15 años 
 (GAUP y GADO) 
2,48±3,33 0-11,61 a 
Quem. 25 años  
(INUP e INDO) 
2,94±3,3 0,32-12,68 a  
Extrac. Leña Parquizado 
(PAPI y PAJO) 
3,28±3,55 0,32-15,62 b  
Extrac. Leña Manchones 
(TUUP y TUDO) 




Quem. 25 años  
(INUP e INDO) 
0,04±0,07 0,00-0,32 a 
Prístinos  
(PRPI y PRJO) 
0,06±0,10 0,001-0,37 a  
Extrac. Leña Parquizado 
(PAPI y PAJO) 
0,08±0,22 0,00-1,31 a  
 
Extrac. Leña Manchones 
(TUUP y TUDO) 
0,11±0,19 0,00-0,77 a  
Quem. 15 años  
(GAUP y GADO) 
0,16±0,27 0,01-0,86 a  
Conv. Pasturas  
(PAPE y PAGA) 




Quem. 25 años  
(INUP e INDO) 
0,21±0,13 0,00-0,37 a 
Extrac. Leña Parquizado 
(PAPI y PAJO) 
0,23±0,12 0,15-0,37 a  
Extrac. Leña Manchones 
(TUUP y TUDO) 
0,24±0,11 0,00-0,37 a  
Quem. 15 años  
(GAUP y GADO) 
0,25±0,10 0,07-0,37 a  
Conv. Pasturas  
(PAPE y PAGA) 
0,26±0,10 0,00-0,37 a  
 
Prístinos  
(PRPI y PRJO) 








Los estudios realizados en los bosques nativos sudamericanos permiten  caracterizarlos 
con una alta variación de hábitats, una alta proporción de endemismos a nivel de género 
y especie, y un probable variado pool génico intraespecífico, derivado de la enorme 
extensión latitudinal, los gradientes de temperatura y humedad, y las barreras 
geográficas, entre otros factores (Dimitri 1972; Donoso 1995; Simonetti et al. 1995; 
Armesto et al. 1995).  
Los sitios testigo de bosques vírgenes sin manejo (PRPI y PRJO) considerados en 
este estudio presentaron un estrato arbóreo dominado por especies de origen nativo 
tales como N. antartica y Maytenus boaria (Maitén), también en el estrato arbustivo 
predominaron especies de origen nativo, tales como S. patagonicus, Ribes sp., Berberis 
parodii, y lo mismo fue observado en el estrato herbáceo en que las especies nativas 
predominantes fueron Stipa sp., Bromus sp., Viola maculata, Valeria carnosa, entre otras. 
Estos ñirantales presentaron un estado de conservación adecuado y/u óptimo, lo cual 
permite la preservación de su variabilidad espacial y estacional. 
Los principales efectos sobre los ñirantales manejados analizados, en este estudio 
fueron: 
 
5.a) Efecto del Fuego  
Los incendios de bosques destruyen la vegetación y afectan las condiciones de fertilidad 
de los suelos, disminuyendo la disponibilidad de nutrientes, el contenido de materia 
orgánica y la humedad, y condicionando la capacidad de regeneración de las especies 
vegetales (Veblen et al. 2003). La recuperación post incendio de la vegetación depende, 
en gran medida, del régimen de perturbaciones al que ha estado expuesta la comunidad a 
lo largo de su historia evolutiva, del tamaño y composición del banco de semillas, de la 
capacidad de rebrote de las especies vegetales y de las condiciones ambientales que 
permitan la expresión de las mismas (Kozlowski 2002). En estos ambientes, la 
regeneración post disturbio de algunas especies vegetales nativas es muy lenta y se 
72 
 
caracteriza por un proceso sucesional dominado en sus primeros estadios por especies 
herbáceas exóticas oportunistas (Gobbi 1994; Kitzberger et al. 2005). 
En las provincias de Chubut y Río Negro, el Ñire y el Ciprés de la cordillera 
(Astrocedrus chilensis) son las especies forestales más afectadas por el fuego 
(Urretavizcaya 2005). La mayoría de los incendios son de origen antrópico, ya sea 
intencionales o por negligencia (SAyDS  2008). Teniendo en consideración que los últimos 
incendios devastadores en el área de estudio sucedieron en 1985 y 1995, actualmente se 
observa que la mayoría de la masa forestal está compuesta por árboles de renuevo y 
algunos individuos exóticos invasores.  
En los sitios de estudio perturbados por incendios se observó una clara 
disminución de especies de origen nativo y un mayor porcentaje de especies de origen 
exótico. El estrato predominante fue el herbáceo, en tanto que los estratos arbustivo y 
arbóreo presentaron menor porcentaje de cobertura. El hecho de haber encontrado 
especies exóticas naturalizadas (e.g. Rosa eglanteria (rosa mosqueta)), particularmente 
en los sitios quemados hace 25 años, no es sorpresivo ya que son invasoras de bosques de 
Nothofagus y tienen la capacidad de ingresar y establecerse fácilmente en las zonas 
quemadas (Varela et al. 2006), constituyéndose así en indicadores del grado de 
perturbación de estas comunidades (Quintanilla 2005).  
En los sitios quemados considerados el estado de conservación del Ñire fue en 
general bueno, pero el diámetro de estos árboles fue muy bajo, lo que se corresponde con 
el estado de regeneración de los individuos. Se sabe que el Ñire puede reproducirse 
vegetativamente y rebrota vigorosamente desde la base después de un incendio 
(Kitzberger et al. 2005), por lo cual podría suponerse que luego de los disturbios se ha 
producido un proceso de regeneración de esta especie, el que estaría controlado por una 
conjunción de factores, tales como cambios en la fertilidad del suelo, disponibilidad de 
semillas, cambios en los patrones de temperatura del suelo, modificaciones en la 
cobertura arbórea y arbustiva luego del incendio (LaManna y Barroetaveña 2010), 
factores que coinciden con los reportados por Kitzberger et al. (2005) para bosques de 
lenga (N. pumilio) incendiados.  
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 En este estudio no se cuenta con información sobre la severidad de los incendios 
ocurridos, sobre los cambios ocurridos en el suelo, ni sobre el banco de semillas o los 
brotes disponibles luego del disturbio; sin embargo, según las observaciones realizadas y 
los datos obtenidos sobre la vegetación se considera que el Ñire logró re-establecerse en 
la zona perturbada, como así también lo hicieron especies oportunistas autóctonas (e.g. 
el Radal (Lomatia hirsuta) o la Caña colihue (Chusquea culeou)) y exóticas (e.g. la Rosa 
mosqueta), que se reproducen a través de rebrotes vegetativos de individuos jóvenes o 
rizomas. Resultados similares fueron reportados por Burns (1993), González et al. (2005),  
Quintanilla (2005) y Varela et al. (2006), en otras áreas de estudio. 
 Estos resultados preliminares indicarían que la mayor parte de las especies 
presentes poseen características auto-ecológicas, adaptaciones y estrategias para resistir 
y/o responder en forma relativamente exitosa a eventos o disturbios originados por el 
fuego (Veblen 1982; Burns 1993; Quintanilla et al. 2008). 
 
5.b) Extracción de leña por manchones y parquizado  
Desde hace más de 100 años los bosques nor-patagónicos han sido sometidos a intensos 
aprovechamientos madereros y a su transformación con destino a usos principalmente 
pastoriles (Laclau 1997; Veblen et al. 2003; Quintanilla et al. 2008; Hansen et al. 2008). En 
las áreas de estudio utilizadas para extracción de leña por manchones (TUUP y TUDO) y 
por parquizado (PAPI y PAJO), predominaron especies pertenecientes al estrato arbóreo 
de origen nativo tales como Ñire y Maitén. Los Ñires allí presentes presentaron un estado 
sanitario muy bueno (100% sano) y, comparado con los sitios quemados, incluso en los 
sitios utilizados para extracción de leña por manchones, el diámetro de los árboles, fue 
relativamente más grande. En los estratos herbáceo y arbustivo de los cuatro sitios 
mencionados se registraron especies tales como Bromus sp., S.patagonicus, Poa ligularis y 
Senecio sp., entre otras, las que son propias de ambientes abiertos. En relación a los 
bosques vírgenes sin manejo, en estos sitios la diversidad de especies del estrato 
herbáceo aumentó, lo cual se debería a que luego de la apertura del dosel el microclima 
favorece las condiciones microclimáticas para el establecimiento de especies (Conticello 
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et al. 1996; Bran et al. 1998; Mariotinni et al. 2002; Lencinas et al. 2003; Quinteros et al. 
2010). 
Teniendo en cuenta que los sitios con extracción de leña se encuentran 
expuestos a una explotación intensa, a la que se le suma el impacto adicional de la 
ganadería, la presencia de Ñires de gran tamaño y la ausencia de renovales, en estos 
sitios,  hace suponer que estas prácticas no permiten el renuevo del bosque (Richter y 
Frangi 1992; Somlo et al. 1997; Martínez Pastur et al. 1999; Carranza y Ledesma 2009; 
Hansen et al. 2008) y que comprometen seriamente su rehabilitación natural (Laclau 
1997).  
 
5.c) Sitios convertidos a pasturas  
La deforestación del bosque nativo y la conversión final de estas áreas en pasturas 
representa el cambio más importante en el uso del suelo en los últimos 50 años (Laclau 
1997; Gallo et al. 2004; Hansen et. al 2005), dado que la implantación de pasturas no 
garantiza el mantenimiento y regeneración de los bosques nativos (Richter y Frangi 
1992). Es común observar cómo la eliminación total de bosque produce graves efectos de 
desecamiento, degradación y erosión del suelo (Begon et al. 2006). Estos efectos que se 
desencadenan con la tala rasa de los árboles son más drásticos en lugares más frágiles, 
sobre suelos arenosos o secos, en los cuales la eliminación total de la cobertura de Ñire 
puede convertirlos en sitios con un potencial ganadero prácticamente nulo (Fertig et al. 
2004, 2007; Peri et al.2005; Hansen et al. 2008). 
 
 Los sitios convertidos a pasturas presentaron la mayor cobertura de especies 
herbáceas de origen nativo características de zonas de explotación ganadera (Hansen et 
al. 2008), tales como Stipa sp., Azorella trifoliolata, Poa ligularis, Madia sativa, entre otras. 
Allí no se registraron especies pertenecientes al estrato arbóreo, lo cual implica que  la 
regeneración  y rehabilitación del bosque se encuentra seriamente comprometida, tal 
como se observó en otros ambientes (Richter y Frangi 1992; Calderón 1993; Martínez 
Pastur et al. 1999). El uso indiscriminado y no planificado del bosque, y su conversión final 
a pasturas ha llevado a la pérdida absoluta de la cobertura arbórea, careciendo de 
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renovales, perdiéndose así todas las funciones ecológicas de las formaciones boscosas, 
tales como la protección de cuencas, fijación de carbono, generación de oxigeno, y 
mantenimiento de la diversidad biológica (Perry 1994; Ramírez et al. 1985; Rusch y 




Lista de especies ordenadas por familia para cada sitio de muestreo, incluyendo el origen (n = nativas y e = exóticas) y estrato (h = herbáceo; a = 
arbustivo; A = arbóreo) al que pertenecen. X indica presencia; - indica ausencia. 








hace 25 años 

























Alstromeriaceae Alstroemeria aurea h n X X - X - - 
Anacardiaceae Schinus patagonicus a n X X X X X - 
Apiaceae Azorella trifoliolata h n - X X X X X 
Apiaceae Mulinum echinus a n X X - X X - 
Apiaceae Mulinum spinosum a n X X - X X - 
Asteraceae Madia sativa h n - X X X X X 
Asteraceae Mutisia decurrens a n X - - X X - 
Asteraceae Senecio filaginoides a n X - X X - - 
Asteraceae Senecio neaei a n X - X X X - 
Asteraceae Taraxacum 
officinale 
h e X X X X X X 
Berberidaceae Berberis parodii a n X X X X X - 
Bambusoideae Chusqueau culeou a n - - X - - - 
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Celastraceae Maytenus boaria A n X X - X X - 
Celastraceae Maytenus 
chubutensis 
a n - X - X - - 
Cupressaceae Astrocedrus chilensis A n - X - - - - 
Ericaceae Gautheria 
mucronata 
a n - X - - - - 
Escalloniaceae Chacaya trinervis a n - - X - X - 
Escalloniaceae Escallonia rubra a n - - - X - X 
Fabaceae Retama 
sphaerocarpa 
a n - X X X - - 
Geraniaceae Geranium sessili 
orum  
h n X - - - - - 
Nothofagaceae Nothofagus 
antartica 
A n X X X X X - 
Orchidaceae Chloraea 
magellanica 
h n - X - - - X 
Pinaceae Pinus sp. A e - X - - - - 
Poaceae Bromus setifolius h n X X X X X X 
Poaceae Bromus stamineus h n X X X X X X 
Poaceae Holcus lanatus h e - X - - - - 
Poaceae Poa ligularis h n X X X X - X 
Poaceae Poa pratensis h e X X X X - X 
Poaceae Trisetum sp. h e X - X X X X 
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Poaceae Stipa sp. h n X X X X X X 
Proteaceae Lomatia hirsuta A n - X - X - - 
Rosaceae Rosa eglanteria  a e - X - - - - 
Rosaceae Fragaria chiloensis a n X - X X - - 
Saxifragaceae Ribes magellanicum a n X - X - X - 
Saxifragaceae Ribes cucullatum h n X - X - X - 
Solanaceae Fabiana imbricata a n - X - X - X 
Thymelaeaceae Ovidia andina a n X - X - - - 
Valerianaceae Valeriana carnosa h n X - - - - - 
Violaceae Viola maculata h n X - - - - - 
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CAPII TULO  II V::   COMUNII DADES  DE  ARTROPODOS  ASOCII ADOS  
A  BOSQUES  DE  ÑII RE  
  
1.- INTRODUCCIÓN 
Los bosques andino-patagónicos han sido usualmente manejados sobre la base a 
conocimientos parciales del funcionamiento de los sistemas naturales o de conceptos de 
producción forestal, lo cual ha llevado a un manejo inadecuado de las masas forestales 
con consecuencias diversas, tales como desequilibrios en el ambiente (Laclau 1997; Gallo 
et al. 2004). Las especies vegetales de los bosques se encuentran en íntima asociación 
con las animales, constituyendo las comunidades de insectos uno de los primeros 
escalones de la trama trófica del bosque (Kim 1993). Los artrópodos están estrechamente 
involucrados en los procesos ecosistémicos, ya que son la porción mayoritaria de la 
diversidad macroscópica total y responden rápidamente a los cambios ambientales 
(Wilson 1987; Erwin 1982; Kim 1993). Las estaciones y su clima afectan profundamente el 
crecimiento y desarrollo de las plantas, así como el crecimiento y densidad de los insectos 
asociados (Strong et al. 1984), lo cual se ve reflejado en cambios en la abundancia de 
especies y/o número de individuos a lo largo del año (Lawton 1978; Dunson y Travis 1991).  
A pesar de su importancia, es muy poco lo que se conoce acerca de la diversidad 
de artrópodos en general (Hammond 1992; Wilson 1992). En la Argentina, 
particularmente en Patagonia, el conocimiento de este grupo es escaso (Morrone y 
Coscaron 1998; Berrios 2002; Sackmann 2006; Lencinas et al. 2007), y aún se desconocen 
cuáles serían los efectos sobre la entomofauna de esta región de impactos derivados del 
aprovechamiento forestal, del manejo silvopastoril o de los incendios (Lencinas et al. 
2007, 2008b; 2010; Spagarino et al. 2001). El estudio de los artrópodos y de los procesos 
ecosistémicos y/o perturbaciones a los que se encuentran asociados, permitirían obtener 
valiosas herramientas para alcanzar un adecuado manejo de los bosques de Nothofagus 







En base a lo indicado previamente, los objetivos de este capítulo son: 
 Caracterizar las comunidades de artrópodos asociados a bosques de Ñire 
sometidos a diferentes tipos de impactos.  
 Analizar cambios estacionales e interanuales en las estructuras de las 
comunidades de artrópodos asociados a bosques de Ñire sometidos a diferentes 
tipos de impactos. 
 Identificar los procesos a través de los cuales los cambios introducidos en el 
ambiente operan en la estructuración de las comunidades de artrópodos. 
 Estimar la relación entre el esfuerzo de muestreo y la tasa de captura de 
artrópodos.  
 
3.- MATERIALES Y MÉTODOS 
Durante dos temporadas consecutivas (2008/09 y 2009/10) en cada sitio de muestreo se 
realizaron muestreos estacionales de 24 horas de duración, utilizando cuatro tipos 
diferentes de métodos de captura (descriptos en el capítulo II). La selección de los sitios 
de muestreo y la captura de los artrópodos se realizó según se describió en el Capítulo II. 
Para la identificación de los ejemplares capturados (Anexo 4.1) se utilizaron guías y claves 
taxonómicas (e.g. Ross 1973; Richards y Davies 1984; Morrone y Coscarón 1998; Romoser 
y Stoffolano 1998; Marvaldi y Lanteri 2005; Claps et al. 2008).  
 En base a las muestras obtenidas se realizó la descripción de la estructura y 
composición de la comunidad de artrópodos de cada réplica. Para determinar la 
existencia de diferencias entre las réplicas asociadas al mismo tipo de impacto, siendo la 
unidad de muestreo el sitio asociado a cada tipo de perturbación (2 réplicas por sitio), se 
realizó un ANOVA de dos vías con prueba a posteriori (Newman – Keuls (N-K); p<0,05). 
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 Para identificar las diferencias en el número de individuos de los órdenes 
capturados y su variación interanual (2 factores) y temporal (8 factores) en sitios con el 
mismo tipo de uso y/o perturbación (2 factores) se realizó un ANOVA con una prueba a 
posteriori (Newman – Keuls (N-K); p<0,05),. De la misma forma, para analizar las 
diferencias en la abundancia de los artrópodos en sitios con diferente uso (6 factores, en 
los cuales se unifican los datos de las réplicas), según el orden al que pertenecen, año (2 
factores) y temporada de muestreo (8 factores) se realizó un ANOVA con una prueba a 
posteriori (Newman-Keuls (N-K); p<0,05). Para cada sitio de muestreo se estimaron la 
riqueza y los índices de equitatividad (Pielou), dominancia (Simpson) y (diversidad) 
Shannon, a partir de los promedios de las réplicas de cada perturbación; los cuales fueron 
utilizados para realizar comparaciones entre sitios sometidos al mismo y a diferente uso, 
mediante un ANOVA con prueba a posteriori (N-K; p<0,05). 
 Con el objetivo de establecer relaciones entre los ambientes estudiados basadas 
en la diversidad de artrópodos y agrupar éstos sitios de acuerdo a su similitud interna, el 
número de individuos perteneciente a cada orden en cada sitio/perturbación (6 
tratamientos) fue utilizado para realizar ordenamientos por Análisis de Correspondencia 
(DCA) (Hill 1979)). Para realizar clasificaciones aglomerativas por métodos de 
agrupamiento de enlace completo calculándose distancias euclidianas por el método del 
centroide, las que tuvieron como objetivo establecer relaciones entre los ambientes 
estudiados basadas en la diversidad de los artrópodos representados en las capturas se 
utilizó el número de individuos y la presencia o ausencia de cada orden en cada tipo 
perturbación (6 tratamientos). Con el objetivo de establecer y/o determinar si sitios 
sometidos a tratamientos similares (e. g., incendios de 15 años) se ordenan más cerca en 
el espacio multi-dimensional que sitios correspondientes a tratamientos diferentes se 
realizó también un análisis de ordenamiento por Analisis de Correspondencia (DCA) y un 
análisis de clasificaciones aglomerativas, utilizando los 12 sitios de muestreo. 
 Para analizar la magnitud de las diferencias en la tasa de captura de los diferentes 
métodos de muestreo se realizó un ANOVA con prueba a posteriori N-K (p<0,05).  
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Debido a que los datos de número de individuos mostraron heterogeneidad de 
varianzas, éstos fueron transformados (transformación logarítmica) para cumplir con los 
supuestos de ANOVA. 
 
4.- RESULTADOS 
4.1.-Estructura y composición de la comunidad de artrópodos por sitio de muestreo 
4.1.a. Sitios quemados hace 15 años (GADO y GAUP) 
En GADO se capturó un total de 355 individuos pertenecientes a 7 órdenes y 28 familias, 
siendo Cecidomyidae la familia mejor representada, seguida por Cicadellidae y 
Curculionidae. En GAUP se capturó un total de 186 individuos pertenecientes a 7 órdenes 
y 27 familias, siendo Cecidomyidae la familia mejor representada, seguida por 
Cicadellidae y Mycetophilidae. Los órdenes representados en las capturas no difirieron 
significativamente en el número de individuos entre los sitios de muestreo (F5;131= 0,08; 
p>0,05).  
 
4.1.b. Sitios quemados hace 25 años (INDO e INUP) 
En INDO se capturó un total de 229 individuos pertenecientes a 7 órdenes y 25 familias, 
siendo Muscidae y Cecidomyidae las familias mejor representadas, seguidas por 
Cicadellidae y Ligaeidae. En INUP se capturó un total de 238 individuos pertenecientes a 7 
órdenes y 25 familias, siendo Cecidomyidae y Cicadellidae las familias mejor 
representadas en las capturas, seguidas por Phoridae. El número de individuos de los 
órdenes representados en las capturas no difirió significativamente entre los sitios de 
muestreo (F6;129=1,82; p>0,05).  
 
4.1.c Sitios testigos de bosques vírgenes sin manejo (PRPI Y PRJO) 
En  PRPI  se capturó un total de 297 individuos pertenecientes a 7 órdenes y 23 familias, 
siendo Cecidomyidae la familia mejor representada, seguida por Formicidae y Muscidae. 
En PRJO se capturó un total de 332 individuos pertenecientes a 6 órdenes y 24 familias, 
siendo la familia Cecidomyidae la más abundante, seguida por Cicadellidae y 
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Mycetophilidae. El número de individuos de los órdenes representados en las capturas no 
difirió entre los sitios de muestreo (F4;124=0,45; p>0,05).  
 
4.1.d. Sitios con extracción de leña por manchones (TUDO Y TUUP) 
En TUDO se capturó un total de 235 individuos pertenecientes a 8 órdenes y 33 familias, 
siendo Muscidae y Cecidomyidae las familias mejor representadas en las capturas, 
seguidas por Cicadellidae. En TUUP se capturó un total de 481 individuos pertenecientes 
a 8 órdenes y 32 familias, siendo Cecidomyidae la familia mejor representada, seguida 
por Curculionidae, Muscidae y Mycetophilidae. El número de individuos de los órdenes 
representados en las capturas no difirió significativamente entre los sitos de muestreo 
(F7;166=1,59; p>0,05).  
 
4.1.e. Sitios con extracción de leña por parquizado (PAPI y PAJO) 
En PAJO se capturó un total de 192 individuos, pertenecientes a 8 órdenes y 33 familias, 
de las cuales Cecidomyidae fue la más abundante, seguida por Muscidae. En PAPI se 
capturó un total de 306 individuos, pertenecientes a 7 órdenes y 32 familias, de las cuales 
Cecidomyidae fue la más abundante, seguida por Curculionidae y Mycetophylidae. El 
número de individuos de los órdenes representados en las capturas no difirió 
significativamente entre los sitios de muestreo (F7;169=0,55; p>0,05).  
 
4.1.f. Sitios con conversión de bosques a pasturas (PAGA y PAPE)  
En PAGA se capturó un total de 168 individuos pertenecientes a 7 órdenes y 20 familias, 
de las cuales la familia Cecidomyidae fue la más abundante, seguida por Cicadellidae y 
Muscidae. En PAPE se capturó un total de 109 individuos pertenecientes a 6 órdenes y 27 
familias, de las cuales Cecidomyidae fue la más abundante. El número de individuos de 
los órdenes capturados no difirió significativamente entre los sitios de muestreo 





4.2.- Efecto de los diferentes tipos de perturbación sobre la comunidad de artrópodos 
El total de individuos capturados en los diferentes tipos de ñirantales analizados fue 3128, 
los cuales pertenecieron a 9 órdenes (Tabla 4.1) y 62 familias. Se  observaron diferencias 
significativas en el número de individuos entre los órdenes representados en las capturas 
(F8;645=5,32; p<0,05; Tabla 4.1). En términos generales, los dípteros fueron el orden más 
abundante con 2048 individuos (N-K p<0,05; Tabla 4.1) y 21 familias, representadas en las 
capturas. Le siguieron en abundancia los coleópteros y hemipteros, en tanto que el resto 
de los órdenes tuvieron una importancia marcadamente menor, presentando en conjunto 
solamente 401 individuos (Tabla 4.1) pertenecientes a 13 familias. 
El número de individuos de los órdenes representados en las capturas difirió 
significativamente entre los diferentes tipos de impacto sufridos por lo ñirantales 
(F5;645=2,03, p<0,05;Tabla 4.1). Los sitios prístinos y sometidos a extracción de leña por 
manchones presentaron mayor número de individuos en comparación con el resto de los 


















Tabla 4.1: Abundancia de órdenes de artrópodos en bosques de Nothofagus antartica según el tipo de 
impacto. Las letras minúsculas diferentes indican diferencias significativas en el número de individuos 
entre los órdenes representados en las capturas (p<0,05). Las letras mayúsculas diferentes indican 















 N° indiv N°  
indiv. 
N° indiv. N° indiv. N° indiv. N° indiv. Totales  Nivel de 
significa
ción 
Neuroptera 0 0 0 1 1 0 2 a 
Dermaptera 0 3 7 1 0 0 11 a 
Araneae 1 12 3 6 2 4 28 a 
Ortoptera 17 5 1 0 1 17 41 a 
Lepidoptera 6 6 11 8 13 5 49 a 
Hemiptera 46 81 33 50 48 68 326 b 
Hymenoptera 15 54 54 70 24 53 270 a 
Coleoptera 48 95 70 30 46 65 354 b 
Diptera 144 460 319 463 407 255 2048 c 
Totales N° 
individuos 
277 716 498 629 542 467 3129  
Nivel de 
significación 
A B A B A A 
 
Al comparar la riqueza (S), diversidad (índice de Shannon),  dominancia (índice de 
Simpson) y equitatividad (índice de Pielou) de órdenes  no se observaron diferencias 
significativas entre los tipos de perturbación asociados a los ñirantales (F5;42=0,50, p>0,05; 











Tabla 4.2: Riqueza (S) e índices de equitatividad (índice de Pielou), dominancia (índice de Simpson) y 
diversidad (índice de Shannon)  de órdenes según los tipos de perturbación asociados a los ñirantales. 
Las letras iguales indican que no se observaron diferencias significativas en los índices considerados 
entre los tipos de perturbación (p>0,05). 
Tipos de Perturbación Índice Media±D.E. Rango 
Nivel de 
Significación 
Quem. 25 años  0,12±0,05 0-0,17 a 
Conv. Pasturas  0,13±0,06 0,0-0,22 a 
Prístinos  0,16±0,04 0,13-0,26 a 




0,15±0,07 0,0-0,22 a 
Quem. 15 años  0,17±0,03 0,15-0,24 a 
Extrac. Leña Parquizado  0,17±0,04 0,11-0,22 a 
Quem. 15 años  0,17±0,03 0,11-0,27 a 
Prístinos  0,18±0,07 0,11-0,26 a 
Extrac. Leña Manchones Riqueza (S) 0,23±0,16 0,04-0,54 a 
Extrac. Leña Parquizado  0,21±0,11 0,04-0,42 a 
Conv. Pasturas  0,24±0,15 0,09-0,48 a 
Quem. 25 años  0,21±0,17 0,05-0,24 a 
Quem. 25 años  0,24±0,12 0-0,36 a 
Conv. Pasturas  0,23±0,13 0,0-0,36 a 




0,26±0,12 0,0-0,37 a 
Prístinos  0,27±0,05 0,22-0,35 a 
Extrac. Leña Parquizado  0,28±0,08 0,12-0,35 a 
Quem. 15 años  0,32±0,05 0,22-0,37 a 
Quem. 15 años  0,28±0,18 0,06-0,56 a 
Extrac. Leña Parquizado  0,36±0,24 0,06-0,77 a 





0,41±0,17 0,06-0,56 a 
Extrac. Leña Manchones  0,42±0,3 0,06-1 a 
Quem. 25 años  0,49±0,27 0,18-1 a 





El número total de individuos capturados pertenecientes a los órdenes 
representados en las capturas en los diferentes tipos de ñirantales no varió 
significativamente entre las temporadas de muestreo (F1;645=0,35; p>0,05; Tabla 4.3). 
 
Tabla 4.3: Número de individuos de los órdenes representados en las capturas. Las letras minúsculas 
iguales indican que no se observaron diferencias significativas entre los tipos de perturbación durante 
una misma temporada de muestreo (p>0,05). Las letras mayúsculas indican que no se observaron 








Nivel de significación 
(entre tipos de 

















3,16±5,14 1-26 a 
I Prístinos 5,09±8,93 1-46 a 
I Quem. 15 años 3,97±6,96 1-50 a 
I Quem. 25 años 2,94±3,68 1-20 a 









2,68±3,82 1-25 a 
II Prístinos 4,11±5,01 1-27 a 
II Quem. 15 años 3,51±5,02 1-28 a 
II Quem. 25 años 3,55±4,17 1-20 a 
 
La riqueza (S) de órdenes difirió significativamente entre las temporadas de 
muestreo (F1;46=4,56; p<0,05; Tabla 4.4), siendo esta mayor durante la primer temporada 
(N-K p<0,05). Por el contrario, los índices de dominancia (índice de Simpson), diversidad 
(ìndice de Shannon) y equitatividad (ìndice de Pielou) de órdenes fueron similares en 
ambas  temporadas de muestreo (F1;46=0,08, p>0,05; F1;46=2,23, p>0,05; F1;46=0,14, 




Tabla 4.4: Riqueza de órdenes representados en las capturas e índices de equitatividad, dominancia y 
diversidad. Las letras diferentes indican que se observaron diferencias signficativas entre las 





Índice Media±D.E. Rango 
Nivel  de 
Significación 
II Equitatividad 
(índice de Pielou) 
0,15±0,02 0,12-0,22 a 
I 0,15±0,07 0-0,26 a 
II 
Riqueza (S) 
0,17±0,09 0,05-0,42 a 
I 0,24±0,14 0,05-0,42 b 
I Diversidad (índice 
de Shannon) 
0,25±0,12 0-0,37 a 
II 0,15±0,02 0,12-0,22 a 
I Dominancia (índice 
de Simpson) 
0,4±0,29 0-1 a 
II 0,38±0,17 0,06-0,77 a 
 
 
No se observaron diferencias significativas en el número de individuos de los 
órdenes representados en las capturas entre los tipos de perturbación en las diferentes 















Tabla 4.5: Número de individuos de los órdenes representados en las capturas. Las letras iguales 
indican que no se observaron diferencias significativas entre los tipos de perturbación para una misma 
estación del año (p>0,05). 
Estación de 
Muestreo 









Quem. 15 años 1±0 1-1 a 
Extrac. Leña Manchones 2,4±1,67 1-5 a 
Conv. Pasturas 2,86±3,13 1-12 a 
Extrac. Leña Parzquizado 3,67±2,52 1-6 a 
Prístinos 4±1,41 3-5 a 
Quem. 25 años 6±6,93 1-20 a 
Primavera 08 
Quem. 25 años 2,17±3,24 1-16 a 
Extrac. Leña Parzquizado 2,44±2,62 1-13 a 
Extrac. Leña Manchones 2,47±2,76 1-12 a 
Conv. Pasturas 2,86±3,13 1-12 a 
Prístinos 3,87±8,16 1-33 a 







Quem. 15 años 2,92±4,09 1-21 a 
Extrac. Leña Parzquizado 3,19±5,22 1-26 a 
Quem. 25 años 3,25±3,3 1-13 a 
Conv. Pasturas 3,43±4,04 1-12 a 
Extrac. Leña Manchones 4,72±8,55 1-50 a 
Prístinos 5,22±9,58 1-46 a 
     Otoño 09 
Quem. 25 años 2±1,35 1-5 a 
Conv. Pasturas 3,37±3,7 1-18 a 
Quem. 15 años 3,56±3,35 1-13 a 
Extrac. Leña Parzquizado 3,95±7,41 1-26 a 
Extrac. Leña Manchones 4,26±7,46 1-30 a 






Extrac. Leña Parzquizado 1,67±1,15 1-3 a 
Quem. 15 años 2,5±2,74 1-6 a 
Prístinos 2,63±1,69 1-6 a 
Quem. 25 años 3,4±3,13 2-9 a 
Conv. Pasturas 3,5±1,64 1-6 a 
Extrac. Leña Manchones 3,58±8,33 1-30 a 
Primavera 09 
Extrac. Leña Parzquizado 1,61±1,26 1-7 a 
Conv. Pasturas 2,42±2,39 1-7 a 
Quem. 15 años 2,79±2,51 1-10 a 
Extrac. Leña Manchones 3,36±5,54 1-23 a 
Quem. 25 años 3,58±4,51 1-20 a 
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Prístinos 4,7±4,48 1-15 a 
  Verano 09/10 
Conv. Pasturas 1,9±1,52 1 a 
Prístinos 2,96±4,06 1 a 
Quem. 25 años 3,23±4,08 1 a 
Extrac. Leña Manchones 3,9±5,22 1 a 
Quem. 15 años 3,92±5,61 1 a 









Extrac. Leña Parzquizado 1,93±1,71 1 a 
Conv. Pasturas 2,41±2,46 1 a 
Quem. 15 años 3,75±6,22 1 a 
Quem. 25 años 3,95±4,3 1 a 
Extrac. Leña Manchones 4,35±5,3 1 a 
Prístinos 6,07±7,65 1 a 
 
 
La riqueza (S) de ordenes varió significativamente a lo largo del año (F7;40=2,14, 
p<0,05), observándose que durante la temporada 08/09 los mayores valores se 
registraron en invierno y verano, en tanto que durante la temporada 09/10 los mayores 
valores se registraron en otoño (N-K p<0,05; Fig. 4.1.a). El índice de diversidad (índice de 
Shannon)  (F7;40=1,37, p>0,05; Fig.4.1.b) y el  de equitatividad (índice de Pielou) (F7;40=0,81, 
p>0,05; Fig. 4.1.c) no variaron significativamente a lo largo de las estaciones. Por el 
contrario, el índice de dominancia (índice de Simpson) varió significativamente a lo largo 
de las estaciones (F7,40=3,33, p<0,05), observándose los mayores valores en el verano de la 
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Fig. 4.1: Variación de: a) Riqueza de órdenes (S), b) Diversidad (índice de Shannon), c) Equitatividad 
(índice de Pielou)y d) Dominancia (índice de Simpson) durante las estaciones de muestreo. Las barras 
indican el desvío estándar. 
 
 
El ordenamiento de los sitios de muestreo según el tipo de perturbación y los 
órdenes representados en las capturas permitió observar el agrupamiento de los éstos en 
los sitios (Fig. 4.2). Los hemípteros fueron más abundantes en los sitios quemados hace 
25 años y en los sometidos a extracción de leña por manchones (Fig. 4.2). Los 
himenópteros fueron abundantes en los sitios prístinos así como también en los sitios 
quemados hace 15 y 25 años (Fig. 4.2). Los ortópteros fueron abundantes en los sitios 
convertidos a pasturas y quemados hace 25 años (Fig. 4.2). Los dermápteros fueron 
abundantes en los sitios sometidos a extracción de leña por parquizado (Fig. 4.2). Los 
arácnidos fueron abundantes en sitios sometidos a extracción de leña por parquizado y 
por manchones (Fig. 4.2). Los lepidópteros fueron abundantes en los sitios sometidos a 
extracción de leña por parquizado y quemados hace 15 años. Los neurópteros fueron 
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encontrados solo en los sitios quemados hace 15 años y en los sitios prístinos. Los 
coleópteros y dípteros fueron observados en todos los sitios (Fig. 4.2).  
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Fig. 4.2: Ordenamiento de los órdenes de artrópodos representados en las capturas y los tipos de 





El análisis de clasificación aglomerativa presentó resultados concordantes con el 
ordenamiento de los sitios y el análisis de la varianza de la abundancia de los órdenes 
representados en las capturas en relación a los tipos de perturbación (Fig. 4.3). Sin 
embargo, dicho análisis destacó la similitud en relación al número de individuos de los 
órdenes representados en las capturas entre los sitios sometidos a extracción de leña por 
parquizado y conversión a pastura, y entre los afectados por extracción de leña por 
manchones y los quemados hace 15 años. A su vez, los sitios quemados hace 25 años 
presentaron mayor similitud con los sitios convertidos a pastura y los sometidos a 













Fig. 4.3: Clasificación aglomerativa (método de agrupamiento de enlace completo) de los tipos de 
perturbación asociados a los ñirantales según la abundancia de individuos de los órdenes 
representados en las capturas 
 
 
El ordenamiento de todos los sitios de muestreo (ambos sitios de cada 
tratamiento) según el tipo de perturbación y los órdenes representados en las capturas 
permitió observar el agrupamiento de éstos en los sitios (Fig. 4.4). Los sitios quemados 
hace 15 años (GAUP y GADO) presentaron ordenamientos en el espacio diferentes. Los 
himenópteros y lepidópteros fueron más abundantes en GADO que en GAUP. Los 
ortópteros solo fueron capturados en GADO, en tanto que los neurópteros solo fueron 
capturados en GAUP (Fig. 4.4). El resto de los órdenes fueron observados de forma 
similar en ambos sitios. 
Los sitios quemados hace 25 años (INUP e INDO) presentaron ordenamientos en 
el espacio similares. Excepto por los órdenes Hemiptera y Ortoptera, el resto de los 
órdenes presentaron abundancias similares en ambos sitios (Fig. 4.4). 
Los sitios convertidos a pasturas (PAGA y PAPE) presentaron ordenamientos en el 
espacio diferentes. Los órdenes Diptera, Hemiptera y Ortoptera fueron más abundantes 
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en PAGA, el orden Coleoptera fue más abundante en PAPE, el orden Araneae solo fue 
capturado en PAGA, y los himenópteros y lepidópteros presentaron abundancias 
similares en ambos sitios. Los neurópteros y dermápteros no fueron observados en los 
sitios convertidos a pasturas. (Fig. 4.4). 
Los sitios sometidos a extracción de leña por parquizado (PAPI y PAJO) 
presentaron ordenamientos en el espacio similares. Excepto por que los dípteros fueron 
más abundantes en PAPI,  y por que los ortópteros fueron sólo capturados en PAJO, el 
resto de los ordenes presentaron abundancias similares en ambos sitios (Fig. 4.4).  
Los sitios prístinos (PRPI y PRJO) presentaron ordenamientos en el espacio 
diferentes. Los órdenes Diptera, Hemiptera, Coleoptera fueron más abundantes en PRJO, 
los neurópteros solo fueron capturados en PRJO, las arañas fueron más abundantes en 
PRPI, y los lepidópteros y dermápteros solo fueron capturados en PRPI. El orden 
Ortoptera no fue capturado en ninguno de los sitios prístinos (Fig. 4.4.). 
Los sitios sometidos a extracción de leña por manchones (TUUP y TUDO) 
presentaron ordenamientos en el espacio similares (Fig. 4.4). 
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El análisis de clasificación aglomerativa destacó la similitud entre los sitios 
quemados hace 25 años (INUP e INDO; Fig. 4.5); estos sitios presentaron mayor simititud 
con los sitios convertidos a pasturas (PAGA) y sometidos a extracción de leña por 
parquizado (PAPI).  Los sitios quemados hace 15 años (GAUP) y sometidos a extracción 
de leña por manchones (TUDO) fueron similares. Los sitios PAPE y PAJO presentaron 
mayor simililitud con el agrupamiento descripto anteriormente (Fig. 4.5). 
Los sitios sometidos a extracción de leña por manchones (TUUP) y los sitios 
prístinos (PRJO) fueron similares entre sí. Estos a su vez, presentaron mayor similitud con 
el sitio quemado hace 15 años (GADO) y los sitios prístinos (PRPI) (Fig. 4.5). 
Los sitios prístinos (PRPI) fueron los que más difirieron del resto (Fig. 4.5). 
 















Fig. 4.5: Clasificación aglomerativa (método de agrupamiento de enlace completo) de los sitios de 






4.3. Eficiencia de las técnicas de muestreo (para todos los sitios de muestreo) 
Se observaron diferencias significativas en los órdenes capturados según el tipo de 
muestreo utilizado (F15;849 = 1,91; p<0,05). En las muestras de dosel se capturó mayor 
cantidad de individuos pertenecientes a los órdenes Diptera (1,92±1,83) y Coleoptera 
(1,66±1,15) que del resto de los órdenes representados en las capturas (N-K p<0,01; Fig. 
4.6). Con las trampas “Fluid interception” se capturaron mas individuos pertenecientes a 
los órdenes Hemiptera (4,68±5,18) y Diptera (5,55±7,45) que al resto de los órdenes (N-K 
p<0,01; Fig. 4.7). Las trampas “Sticky traps” capturaron mayor cantidad de individuos del 
orden Diptera (5,59±7,93) que del resto de los órdenes (N-K p<0,01; Fig. 4.8), en tanto 
que, comparado con el resto de los órdenes, Hymenoptera (5,64±5,64) fue el orden más 
abundante en las muestras de suelo  (N-K p<0,01; Fig. 4.9). 
  








Fig. 4.6: Número de individuos promedio de los órdenes de artrópodos capturados en las muestras del 
































Fig. 4.7: Número de individuos promedio de los órdenes de artrópodos capturados con las trampas 






























Fig. 4.8: Número de individuos promedio de los órdenes capturados con las trampas “Sticky traps” . 
































Fig. 4.9: Número de individuos promedio de los órdenes capturados en las muestras de suelo obtenidas 






















Los cambios en las condiciones abióticas y bióticas de los bosques afectan 
profundamente el crecimiento y el desarrollo de las plantas, así como el crecimiento y la 
abundancia de los artrópodos asociados (Strong et al. 1984; Kaspari 1993; Laurance 2000; 
Farji-Brener et al. 2004; Niemelä et al. 2007), lo que a su vez se ve reflejado en cambios en 
la diversidad de artrópodos a lo largo del año (Wolda 1978 y 1983; Janzen 1983; Andersen 
1997; Vasconcelos 1999; Vasconcelos et al. 2000; Sinclair et al. 2003; Chown et al. 2004; 
Lencinas et al. 2008a). En términos generales, se observó que los artrópodos asociados a 
los ñirantales considerados en este trabajo se mantuvieron activos durante todo el año, 
tolerando condiciones extremas durante los meses fríos y presentando picos de actividad 
durante los meses más cálidos. Resultados similares fueron observados por Debandi 
(1999) en comunidades de artrópodos asociados a Larrea divaricata y L. cuneifolia en la 
reserva de Ñacuñan, Mendoza, y por Lauterbach (1964), Brunsting (1981), Lowman 
(1982), Brandmayer y Brandmayer (1986), Niemelä et al. (1989) en bosques de Europa.  
Las perturbaciones en los bosques, tales como la extracción de leña, la conversión 
a pasturas y el fuego, pueden afectar la dinámica de la comunidad de artrópodos 
asociados (Niemelä et al. 2001), ya sea aumentando (Burke y Goulter 1998) o 
disminuyendo (Klimaszewski et al. 2003) la riqueza de especies. Sin embargo, la 
magnitud y el tipo de cambio en la diversidad de los artrópodos están determinados por 
la intensidad y la modalidad de dichas perturbaciones (Niemelä et al. 2007). En este 
trabajo, los sitios de muestreo asociados a diferentes tipos de impacto presentaron 
características propias en cuanto a la composición florística y arquitectura de las plantas 
presentes y, en sintonía con ello, se observaron diferencias en la abundancia de los 
órdenes representados en los sitios sometidos a diferentes tipos de perturbación. Los 
análisis de ordenamiento permitieron diferenciar el agrupamiento de los órdenes según el 
tipo de impacto al que fueron sometidos los sitios. En relación a ello es interesante 
destacar que los sitios prístinos presentaron mayor cantidad de individuos que los sitios 
perturbados, los que a su vez presentaron similitudes en relación al número de individuos 
y órdenes representados en las capturas. Es sabido que los cambios en las condiciones 
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microclimáticas de los hábitats afectan de manera notable los ciclos naturales (Richter y 
Frangi 1992) y la biodiversidad natural de los bosques (Martínez Pastur et al. 1999; 
Deferrari et al. 2001; Vergara y Schlatter 2006). Es por ello que los sitios vírgenes sin 
manejo ofrecen mejor calidad y mayor diversidad de hábitats que aquellos sitios 
sometidos a perturbaciones, lo que a su vez explicaría las diferencias en las estructuras de 
las comunidades de artrópodos asociados a sitios con y sin impacto.  
  Disturbios tales como la reducción de la cobertura vegetal debido a extracción de 
leña o la alteración de la disponibilidad de recursos pueden alterar el número de 
individuos presentes e incluso las relaciones de dominancia establecidas dentro de la 
comunidad  de artrópodos (Connel 1978; Pickett y White, 1985). Las prácticas de 
extracción de leña de los bosques, ya sea por parquizado o por manchones, han sido 
asociadas con cambios en la biota, a escala de especie, población, comunidad y 
ecosistema (Harris 1984; Franklin 1989; Schowalter 1995). La tala intensiva tiende a 
homogeneizar los hábitats boscosos y conduce a la disminución de especies de 
artrópodos (Niemelä 1996). En este estudio se observó que, en comparación con los sitios 
vírgenes sin manejo, la extracción de leña por parquizado y por manchones generó 
cambios negativos en el número de individuos de los órdenes representados en las 
capturas. De un modo similar, numerosos autores (Lenski 1982; Jennings et al. 1986; 
Niemelä et al. 1987, 1988, 1996; Schowalter 1989, 1995; Greenbury y Thomas 1995; 
Butterfiel 1997; Werner y Raffa 2000; entre otros) observaron que la extracción de leña de 
bosques de Picea sp. y Pinus sp. afectó negativamente el número de individuos 
representados en esos ambientes. Sin embargo, de modo similar a lo observado en este 
estudio, la riqueza fue similar entre los ambientes sometidos a extracción de leña y los 
sitios vírgenes sin manejo, lo cual podría deberse a que muchos de éstos artrópodos son 
generalistas y logran persistir ante los cambios ocasionados en el ambiente (Niemelä 
1996). Por otro lado, los mismos órdenes fueron capturados tanto en los sitios sometidos 
a extracción de leña por manchones como por parquizado, lo que sugiere que las 
diferentes técnicas de extracción de leña consideradas en este trabajo no afectan de 
modo diferente la estructura de la comunidad de artrópodos.  
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Las respuestas de los artrópodos a los efectos ocasionados por el fuego en 
diferentes tipos de bosques han sido disimiles, pudiendo aumentar, disminuir o incluso no 
afectar la diversidad de los artrópodos (McCullough et al. 1998; Wikars y Schimmel 2001; 
Bess et al. 2002; Moretti et al. 2004; Koivula et al. 2005). Estos efectos contrastantes 
dependen principalmente de las características del fuego, de la composición de la 
comunidad de artrópodos y del tipo de hábitat afectado (Andersen 1991; York 1994; 
Moretti et al. 2002; Parr et al. 2004). Por ejemplo, Lyon et al. (1978), Martin y Mitchell 
(1980), Mitchel (1990), Okland et al. (1996), Yanowsky y Kiselev (1996) y York (2000) 
observaron que la riqueza de especies de artrópodos fue afectada negativamente por los 
incendios, los que alteraron las propiedades del suelo y disminuyeron la cobertura de la 
vegetación, ente otros efectos, disminuyendo a su vez la disponibilidad de micro-
hábitats. Sin embargo, otros estudios han demostrado que los incendios diversifican la 
disponibilidad de hábitats, lo que favorece a diferentes tipos de artrópodos (Buddle et al. 
2000; Gandhi et al. 2001; Moretti et al. 2004). En este estudio no se pudo comparar las 
estructuras de las comunidades de artrópodos antes y después de los incendios, por lo 
que no se puede tener certeza acerca de si tales eventos modificaron o no las estructuras 
de las comunidades pre-existentes. Sin embargo, al comparar los sitios incendiados con 
los sitios vírgenes sin explotación se observó que la riqueza de los órdenes, en los sitios 
prístinos fue menor que en los sitios quemados hace 25 años, por lo que se podría 
especular que, tal como observaron Debano et al. (1998), Bess et al. (2002), Buddle et al. 
(2000), Apigian et al. (2006), Ferrenberg et al. (2006), Sackmann y Farji-Brener (2006), 
entre otros, las estructuras de las comunidades de artrópodos fueron afectadas por los 
incendios, observándose mayor abundancia y riqueza en sitios no afectados por el fuego 
que mantuvieron mayor cobertura arbórea y arbustiva (Niwa y Peck 2002, Moretti et al. 
2004).  
Salvo por el orden Neuroptera que sólo estuvo representado en los sitios 
quemados hace 15 años, la  riqueza y el número de individuos fue similar entre sitios 
quemados con diferentes antigüedades. Al parecer, la regeneración vegetal observada en 
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los sitios afectados por incendios de distinta antigüedad fue similar (ver Capítulo III), lo 
que resultó en estructuras de comunidades de artrópodos similares.  
En general, los sitios convertidos a pasturas manejadas se caracterizan por una 
muy alta heterogeneidad espacial y temporal, determinada en gran medida por la 
periodicidad de las actividades agropecuarias, y poco se sabe sobre como esto afecta a las 
comunidades de artrópodos (MacDonald y Smith 1990). Por ejemplo, pocos estudios han 
analizado la dispersión de los artrópodos en los paisajes agropecuarios (Samways 1991; 
Forman 1995; Mortimer et al. 1998) y esta información está sólo referida a lepidópteros 
(Fry 1994; Sutcliffe y Thomas 1996), arácnidos (Bishop y Riechert 1990; Thomas et al. 
1990), coleópteros (Thomas et al. 1991; Kinnunen y Tiainen 1994; Forman 1995) e 
himenópteros (Steffan-Dewenter 1998). Los sitios convertidos a pastura considerados en 
este trabajo fueron modificados con el objeto de implementar una actividad ganadera 
extensiva, la que se desarrolla fundamentalmente durante los meses de verano. En estos 
sitios la riqueza de órdenes fue relativamente superior en comparación con los sitios 
prístinos. Sin embargo,  si bien los índices de diversidad, dominancia y equitatividad no 
fueron significativamente diferentes entre los sitios convertidos a pasturas y los sitios 
prístinos, éstos últimos presentaron valores superiores, lo cual podría estar demostrando 
que la conversión de bosques a pasturas afecta negativamente la dinámica comunitaria 
de los artrópodos  (Curry 1994; Gerstmeier y Lang 1996), debido principalmente a que en 
ambientes considerados rigurosos o inestables, las variaciones en el número de individuos 
estarían determinadas principalmente por cambios en la diversidad y equitatividad, 
evidenciado por fluctuaciones numéricas en función de la disponibilidad de recursos 
(Tramer 1969). 
En este trabajo los dípteros, coleópteros, hemipteros e himenópteros 
predominaron en todos los sitios de muestreo. Este predominio fue similar al observado 
en bosques de Nothofagus sp. y de Astrocedrus chilensis de Patagonia (Coscarón y 
Wygodzinsky 1962;. Lanfranco 1991; Spagarino et al. 2001; Sakmann et al. 2006; 
Lencinas et al. 2008a). Estos autores sugieren que la abundancia de estos órdenes podría 
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estar relacionada con el estado de descomposición de muchos árboles en pie, con la 
presencia de residuos leñosos sobre el suelo y con la conversión de bosques a pastura.  
En relación a las técnicas de muestreo, en este estudio se observó que las 
muestras provenientes de las trampas “Sticky traps”, “Fluid interception”, y del dosel de 
la vegetación capturaron una mayor cantidad de individuos pertenecientes al orden 
Diptera, lo que se debería a que estas trampas son más eficientes en la captura de 
individuos voladores (Niemelä et al. 1990; Spence y Niemelä 1994; Melbourne 1999; 
Scudder 2000; Gotelli y Colwell 2001). Las muestras provenientes de las trampas “Fluid 
interception”, del suelo y del dosel de la vegetación fueron más abundantes y diversas 
que las provenientes de las trampas “Sticky traps”. Sin embargo, estos métodos 
resultaron ser complementarios ya que la composición de los órdenes y el número de 
individuos capturados fue diferente entre las trampas. Esto resalta la utilidad de 
implementar distintos métodos de muestreo, si lo que se busca es caracterizar una 
comunidad de manera completa (Sackmann 2006). 
En este estudio se observaron diferencias en el número de individuos capturados 
entre los sitios vírgenes sin manejo y los sitios sometidos a diferentes impactos. Sin 
embargo, el número de individuos capturados fue similar al comparar los sitios sometidos 
a diferentes impactos.  Los diferentes disturbios, en comparación con los sitios prístinos 
no generaron cambios estadísitcamente significativos en la diversidad de artrópodos, ni 
en sus variables asociadas como la riqueza y los índices de diversidad, dominancia y 
equitatividad. La diversidad, riqueza, dominancia y equitatividad de artrópodos 
observada en los sitios disturbados fue significativamente similar a la de los sitios 
prístinos. Sin embargo, los disturbios analizados en este trabajo, al compararlos con los 
sitios prístinos,  afectaron la composición de los ensambles de artrópodos según lo 
observado en los análisis multivariados. Autores tales como Lanfranco (1977), Niemela 
(1997), Lewis y Whitfield (1999), entre otros, consideran que las perturbaciones de 
bosques de Nothofagus  pumilio afectan el ensamble de artrópodos, registrándose un 
gran número de especies en los sitios vírgenes. Solarvicens (1995), sin embargo, 
considera que la riqueza y los índices de diversidad de los artrópodos, no presentan 
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diferencias entre los sitios sometidos a perturbaciones y sitios prístinos, lo cual podría 
deberse a que las especies observadas son buenas colonizadoras de los ambientes o bien, 
éstas especies se encuentran pobremente representadas en los ambientes prístinos.  
 La riqueza de órdenes y los índices de diversidad, dominancia y equitatividad, 
variaron a lo largo del año, observándose los mayores valores durante las estaciones 
cálidas (primavera y verano) en relación a las estaciones frías (otoño e invierno). Estos 
resultados parecen sugerir que los factores climáticos tales como temperatura y 
precipitación juegan un papel importante en la abundancia, y en la dinámica de los 
artrópodos y en la fenología de la vegetación, lo cual será puesto a prueba en el capitulo 
V.  
Los resultados obtenidos permiten concluir que los bosques vírgenes sin manejo 
son fundamentales para preservar la diversidad y dinámica de las comunidades de 
artrópodos de los bosques subantárticos de Nothofagus. Estos resultados son relevantes 
para el conocimiento de los efectos de los diferentes disturbios, asociados a los bosques, 
sobre la dinámica comunitaria de los artrópodos y el papel funcional de éstos en los 
bosques; y poseen fuertes implicancias para la conservación de los bosques de 
Nothofagus. 
Para ello no solo es importante preservar áreas sin manejo, sino también 
desarrollar estrategias de manejo que minimicen los impactos.  
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Anexo 4.1:  
 
Familias de artrópodos representadas en los diferentes sitio de muestreo. X indica presencia; O indica ausencia. 
 
 
Orden Familias Quemados 15 años  Quemados 25 años Pasturas  Leña por parquizado  Leña por manchones  Vírgenes sin Manejo 
COLEOPTERA  Anthicidae      O O X O O O 
 Brupestidae     X O O O O O 
 Cantaridae      O O O X X X 
 Carabidae       X O X X X O 
 Cerambicidae    O O O X X X 
 Chrysomelidae   X X X X X X 
 Coccinellidae   X X X X X O 
 Curculionoidea  X X X X X X 
 Elateridae      O O O X O O 
 Lucanidae       O O O O O O 
 Melyridae       O X X X X X 
 Nitulidae       O O O X X O 
 Salpingidae     X X O O O O 
 Scarabaeidae    X X X X X X 
 Scolytidae      O O O O O X 
 Staphylinidae   X X X X X X 
 Tenebrionidae   O O X X X O 
DERMAPTERA  Forficuidae     O O O X X X 
DIPTERA     Bibionidae      X O O O O O 
 Cecidomyidae    X X X X X X 
 Ceratopogonidae X X O X X X 
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 Chironomidae    X X X X X X 
 Chloropidae     X X O X O X 
 Curtonotidae    X O O O O O 
 Dolichopodidae  X O X X X X 
 Empidae         X X X X X X 
 Fanniidae       O X O O O O 
 Muscidae        X X X X X X 
 Mycetophilidae  X X X X X X 
 Phoridae        X X X X X X 
 Pipunculidae    X X X X X X 
 Psychodidae     O O O X O O 
 Scatopsidae     X O X X X O 
 Scenopinidae    X X X X X X 
 Simulidae       O X X X X X 
 Syrphidae       X O O X X O 
 Tabanidae       O X O X X X 
 Tephritidae     O O O O X O 
 Tipulidae       X X X X X X 
HEMIPTERA   Coreidae        O O O X O O 
 Largidae        O O O O X O 
 Lygaeidae       X X X X X X 
 Nabidae         X O O O X O 
 Psyliidae       X O O X O O 
HETEROPTERA Pentatomidae    X O O X O O 
HOMOPTERA   Cicadellidae    X X X X X X 
HYMENOPTERA Apidae          O O X O O O 
 Braconidae      X X X X X X 
 Chalcidoidea    O O X O O O 
 Cynipidae       O O O O X X 
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 Cynipidae       O O O O O O 
 Formicidae      X X X X X X 
 Ichncumonidae   O X O O X O 
 Sphecidae       O X O O X X 
 Xylocopinae     O X O O O O 
LEPIDOPTERA Cossidae        X O X X X X 
 Lasiocampidae   X O O O O X 
 Noctuidae       X X X X X X 
NEUROPTERA  Hemerobiidae    X O O O O X 




Capii tt ull o  V::   Prr ii ncii pall es  ff actt orr es  que  dett err mii nan  ll a  Dii verr sii dad  de  
Arr tt rr ópodos  en  Bosques  de  Ñii rr e  
  
1.- INTRODUCCIÓN 
La diversidad de una comunidad de artrópodos es el resultado de la competencia, la 
predación y las condiciones físicas del ambiente, tales como la productividad, los 
disturbios y la complejidad estructural del hábitat, entre otras (Schluter y Ricklefs 1993). 
Factores tales como la temperatura, la precipitación y la fenología de la vegetación, entre 
otros, juegan un papel importante en la estructura de las comunidades al determinar el 
grupo de especies que serán capaces de ocupar un área o hábitat especifico (Begon et al. 
2006). La temperatura, por si sola o combinada con disponibilidad de agua, puede ser un 
determinante climático directo de la abundancia de individuos (Turner et al. 1996), en 
tanto que la complejidad estructural de la vegetación está estrechamente vinculada con 
la disponibilidad de micro-hábitats para los artrópodos (Wiens 1976; Lawton y McNeill 
1979; Lawton 1983; Parmenter et al. 1989; Schowalter 2000). 
Al considerar el modo en el que el ambiente determina la estructura de las 
comunidades de artrópodos se debe tener en cuenta que la mayoría éstos sitios han sido 
en mayor o menor medida afectados por disturbios ocasionados por el hombre, y que las 
respuestas de los artrópodos a tales cambios se desconocen en gran medida (Schowalter 
2006). Sin embargo, varios estudios han analizado las respuestas de los artrópodos a los 
cambios en la temperatura, a la incidencia de los pesticidas, y a la fragmentación del 
hábitat (Alstad et al. 1982; Heliövaara y Väisänen 1986, 1993; Lincoln et al. 1993; Arnone 
et al. 1994; Kinney et al. 1997; Bezemer y Jones 1998). La fragmentación de los 
ecosistemas produce la consecuente alteración de las variables abióticas y, por lo tanto, 
puede afectar seriamente la supervivencia o la dispersión de diversos artrópodos 
(Franklin et al. 1992; Chen et al. 1995). El mejor conocimiento de las condiciones 
abióticas, que afectan la distribución de los artrópodos, así como de la calidad del hábitat 
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disponible, permitiría entender la dinámica comunitaria de éstos organismos, así como 
también predecir cambios en la biodiversidad, debido a la pérdida del hábitat (Gonzalez y 
Chaneton 2002; Tews et al. 2004). 
 
2.- OBJETIVOS 
 Determinar el modo en que los factores abióticos y la estructura vegetal 
determinan la abundancia y diversidad de artrópodos. 
 Identificar la(s) variable(s) (climáticas y de cobertura vegetal) que mejor expliquen 
la abundancia y diversidad de artrópodos asociados a diferentes tipos de impacto. 
 
3.-METODOLOGÍA 
Para analizar la relación entre el número de individuos de los órdenes representados en 
las capturas, la riqueza de dichos órdenes y los índices de diversidad y las variables 
climatológicas se consideraron las siguientes variables: 1) temperatura media mensual 
(T.med., °C); 2) temperatura máxima media mensual (T.máx., °C); 3) temperatura mínima 
media mensual (T.mín., °C); 4) y precipitación media mensual (Pm, mm.). Los datos 
fueron obtenidos de Estación Experimental INTA Trevelin y del Servicio Meteorológico 
Nacional del Aeropuerto Esquel. Para analizar la relación entre los parámetros antes 
mencionados y la cobertura vegetal se consideraron los porcentajes de cobertura de los 
estratos herbáceo, arbustivo y arbóreo (ver Capítulo III).  
Se  realizó un análisis de Regresión Lineal entre las variables independientes 
(climáticas y de cobertura) y las dependientes (número de individuos de los órdenes 
representados), con el fin de determinar cuáles y de qué manera son las variables que 
están relacionadas con la abundancia de artrópodos y los tipos de perturbación asociados 
a los sitios de muestreo. Para realizar este análisis los datos climatológicos fueron 
agrupados como media estacional, y el número de individuos de los órdenes 
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representados en las capturas fueron agrupados estacionalmente. Para este modelo se 
constató la normalidad de los datos y residuos, y la homogeneidad de las varianzas. Para 
realizar estos análisis se utilizó el software estadístico Infostat Profesional versión 2012. 
Con el objeto de identificar las variables que expliquen la variabilidad en la 
abundancia y diversidad de artrópodos se realizó un Análisis de Regresión Lineal entre la 
riqueza de los órdenes (número de órdenes) capturados y los índices de Dominancia 
(Simpson), Diversidad (Shannon) y Equitatividad (Pielou) de los órdenes representados en 
las capturas y las variables climatológicas, utilizando la media estacional.  . 
Para determinar las variables climatológicas y de cobertura vegetal según el 
origen (2 niveles: nativo y exótico) y el estrato (3 niveles: arbustivo, herbáceo y arbóreo), 
que podrían afectar la abundancia de los individuos de los órdenes de artrópodos 
representados en las capturas de los sitios asociados a los diferentes tipos de 




4.1.-Relación del número de individuos de los órdenes capturados con las variables 
climáticas y cobertura por sitio de muestreo 
4.a.- Sitios Quemados hace 15 años (GAUP y GADO) 
4.a.1. Sitio GADO 
El número de individuos de los órdenes representados en las capturas estuvo positiva y 
significativamente relacionado con la  T.med. (R2=0,48; p<0,01; Fig. 5.1). El resto de las 
variables climáticas no estuvieron relacionadas con el número de artrópodos capturados 
(p>0,05). El modelo ajustado es el siguiente:  




























Fig. 5.1: Relación entre el número de individuos promedio de los órdenes representados en las capturas 
y la temperatura media (en ºC). La línea interior corresponde al modelo lineal ajustado y las líneas 
externas corresponden a las bandas de confianza (95%) 
 
La riqueza (S) de los órdenes representados en las capturas estuvo 
significativamente relacionada con la T.máx. media (R2=0,70; p<0,01; Fig. 5.2.a), el índice 
de dominancia (índice de Simpson) estuvo significativamente relacionado con la T.med. 
(R2=0,67 0,93; p<0,0001; Fig. 5.2.b), en tanto que la diversidad (índice de Shannon) y la 
equitatividad (índice de Pielou) no estuvieron relacionadas con ninguna de las variables 
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Fig. 5.2: Relación entre la riqueza (a; S) y la dominancia (b; índice de Símpson) de los órdenes 
representados en las capturas y la temperatura media (ºC). La línea interior corresponde al modelo 
lineal ajustado y las líneas externas corresponden a las bandas de confianza (95%) 
 
El número de individuos de los órdenes representados en las capturas, la riqueza 
de órdenes (S) y los índices de dominancia (índice de Simpson), diversidad (índice de 
Shannon) y equitatividad (índice de Pielou) no estuvieron correlacionados con la 
cobertura vegetal (p>0,05).   
 
4.a.2. Sitio GAUP 
Se observó que el número de individuos estuvo significativamente relacionado con la 
T.máx. media (R2 = 0,46; p<0,0001; Fig.5.3). El resto de las variables climáticas no 
estuvieron relacionadas con el número de individuos de los órdenes representados en las 
capturas (p>0,05). El modelo ajustado es el siguiente:  
Número de individuos promedio =0,16x + 0,02*T.máx. media 
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Fig. 5.3: Relación entre el número de individuos promedio de los órdenes representados en las 
capturas y la temperatura máxima media (ºC). La línea interior corresponde al modelo lineal ajustado y 
las líneas externas corresponden a las bandas de confianza (95%) 
 
La riqueza (S) y la dominancia (índice de Simpson) de los órdenes representados 
en las capturas estuvieron significativamente relacionadas con la T.med. (R2 = 0,83; 
p<0,0001; Fig. 5.4.a y R2 = 0,80; p<0,0001; Fig. 5.4.b; respectivamente). El resto de los 
índices no estuvieron relacionados con las variables climáticas consideradas (p>0,05).  




















3,13 6,03 8,93 11,83 14,73





























Fig. 5.4: Relación entre la riqueza (a; S) y la dominancia (b; índice de Simpson) de los órdenes 
representados en las capturas y la temperatura media (ºC). La línea interior corresponde al modelo 




El número de individuos de los órdenes representados en las capturas, la riqueza 
(S) de órdenes y los índices de dominancia (índice de Simpson), diversidad (índice de 
Shannon) y equitatividad (índice de Pielou) no estuvieron correlacionados con la 
cobertura vegetal (p>0,05).  
 
5.b) Sitios quemados hace 25 años (INUP e INDO) 
5.b.1. Sitio INDO 
Se observó que el número de individuos no estuvo significativamente relacionado con las 
variables climatológicas consideradas (p>0,05).  
La riqueza (S) y la dominancia (índice de Simpson) de los órdenes representados 
en las capturas estuvieron positivamente relacionadas con la T°.med. (R2 = 0,57; p<0,05; 
Fig. 5.5.a y R2= 0,53; p<0,05; Fig. 5.5.b, respectivamente). La diversidad (índice de 
Shannon) y la equitatividad (índice Pielou) de los órdenes representados en las capturas 
no estuvieron relacionadas con las variables climatológicas consideradas (p>0,05). 
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Fig. 5.5: Relación de la riqueza (a; S) y la dominancia (b; índice de Simpson) de los órdenes 
representados en las capturas con la temperatura media (ºC). La línea interior corresponde al modelo 
lineal ajustado y las líneas externas corresponden a las bandas de confianza (95%). 
 
El número de individuos de los órdenes representados en las capturas, la riqueza 
(S) de órdenes y los índices de dominancia (índice de Simpson), diversidad (índice de 
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Shannon) y equitatividad (índice de Pielou) no estuvieron correlacionados con la 
cobertura vegetal (p>0,05).  
 
5.b.2. Sitio INUP 
El número de individuos de los órdenes representados en las capturas estuvo relacionado 
significativamente con la T.mín. media (R2 = 0,34; p<0,05; Fig. 5.6). El resto de las 
variables climatológicas no estuvieron relacionadas con el número de individuos de los 
ordenes (p>0,05). El modelo ajustado es el siguiente: 
 
Número de individuos promedio = 1,73x + 0,21*T. mín. media 




















Fig. 5.6: Relación entre el número de individuos promedio de los órdenes representados en las 
capturas y la temperatura mínima media (ºC). La línea interior corresponde al modelo lineal ajustado y 
las líneas externas corresponden a las bandas de confianza (95%). 
 
La riqueza (S) y la dominancia (índice de Simpson) de los órdenes representados 
en las capturas estuvieron positivamente relacionadas con la T. mín. media (R2= 0,45; 
p<0,05; Fig. 5.7.a; R2 = 0,43; p<0,05; Fig. 5.7.b). La equitatividad (índice de Pielou) y la 
diversidad (índice de Shannon) de los órdenes representados en las capturas no se 
relacionaron significativamente con las variables climatológicas consideradas (p>0,05).  
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Fig. 5.7: Relación de la riqueza (a; S), la dominancia (b; índice de Simpson) de los órdenes 
representados en las capturas con la temperatura mínima media (°C). La línea interior corresponde al 
modelo lineal ajustado y las líneas externas corresponden a las bandas de confianza (95%). 
 
 
El número de individuos de los órdenes representados en las capturas, la riqueza 
de órdenes (S) y los índices de dominancia (índice de Simpson), diversidad (índice de 
Shannon) y equitatividad (índice de Pielou) no estuvieron no estuvieron correlacionados 
con la cobertura vegetal (p>0,05).  
 
5.c) Sitios testigos de bosques vírgenes sin manejo (PRPI Y PRJO) 
5.c.1. Sitio PRPI 
El número de individuos de los órdenes representados en las capturas no se relacionó 
significativamente con las variables independientes consideradas (p>0,05). La riqueza (S) 
y la dominancia (índice de Simpson) de los órdenes representados en las capturas se 
correlacionaron positivamente con la T.med. (R2 =0,44; p<0,05; Fig. 5.8.a y R2= 0,51; 
p<0,05; Fig. 5.8.b, respectivamente). La diversidad  (índice de Shannon) y la equitatividad 
(índice de Pielou) de los órdenes representados en las capturas no se relacionaron 



















































Fig. 5.8: Relación de la riqueza (a; S) y dominancia (b; índice de Simpson) de los órdenes 
representados en las capturas con la temperatura media (°C). La línea interior corresponde al modelo 
lineal ajustado y las líneas externas corresponden a las bandas de confianza (95%). 
 
El número de individuos de los órdenes representados en las capturas, la riqueza 
(S) de órdenes y los índices de dominancia (índice de Simpson), diversidad (índice de 
Shannon) y equitatividad (índice de Pielou) no estuvieron correlacionados con la 
cobertura vegetal (p>0,05).  
 
5.c.2. Sitio PRJO 
El número de individuos de los órdenes representados en las capturas estuvo relacionado 
significativamente con la T. mín. media (R2 = 0,35; p<0,01; Fig. 5.9). El resto de las 
variables climatológicas consideradas no estuvieron relacionadas con el número de 
individuos (p>0,05). El modelo ajustado es el siguiente:  
 

























Fig. 5.9: Relación entre el número de individuos promedio de los órdenes representados en las 
capturas y la temperatura mínima media (ºC). La línea interior corresponde al modelo lineal ajustado y 
las líneas externas corresponden a las bandas de confianza (95%) 
 
La riqueza (S) y la dominancia (índice de Simpson) de los órdenes representados 
en las capturas estuvieron significativamente relacionadas con la T.med. (R2 = 0,43; 
p<0,05; Fig.5.10.a y R2 = 0,44; p<0,05; Fig. 5.10.b; respectivamente). El resto de los índices 
no estuvieron relacionados con las variables climatológicas consideradas (p>0,05). 
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Fig. 5.10: Relación de la riqueza (a; S) y dominancia (b; índice de Simpson) de los órdenes 
representados en las capturas con la temperatura media (°C). La línea interior corresponde al modelo 




El número de individuos de los órdenes representados en las capturas, la riqueza 
(S) de órdenes y los índices de dominancia (índice de Simpson), diversidad (índice de 
Shannon) y equitatividad (índice de Pielou) no estuvieron correlacionados con la 
cobertura vegetal (p>0,05).  
 
5.d) Sitios con extracción de leña por manchones (TUDO Y TUUP) 
5.d.1. Sitio TUDO 
El número de individuos de los órdenes representados en las capturas estuvo 
significativamente relacionado con la T.med. (R2=0,48; p<0,05; Fig. 5.11). El resto de las 
variables climatológicas consideradas no estuvieron relacionadas significativamente con 
el número de individuos (p>0,05). El modelo ajustado es el siguiente:  
Número de individuos promedio = 1,19x+ 0,20* T.med. 
























Fig. 5.11: Relación entre el número de individuos promedio de los órdenes representados en las 
capturas y la temperatura media (ºC). La línea interior corresponde al modelo lineal ajustado y las 
líneas externas corresponden a las bandas de confianza (95%) 
 
La riqueza (S) y la dominancia (índice de Simpson) de los órdenes representados 
en las capturas estuvieron positivamente correlacionadas con la T.med. (R2 = 0,37; p<0,05; 
Fig. 5.12.a y R2= 0,48; p<0,05; Fig. 5.12.b). La diversidad (índice de Shannon) y la 
equitatividad (índice de Pielou) de los órdenes representados en las capturas no se 
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correlacionaron significativamente con las variables climatológicas consideradas 
(p>0,05). 
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Fig. 5.12: Relación de la riqueza (a; S) y la dominancia (b; índice de Simpson) de los órdenes 
representados en las capturas con la temperatura media (°C). La línea interior corresponde al modelo 
lineal ajustado y las líneas externas corresponden a las bandas de confianza (95%). 
 
El número de individuos de los órdenes representados en las capturas, la riqueza 
(S) de órdenes y los índices de dominancia (índice de Simpson), diversidad (índice de 
Shannon) y equitatividad (índice de Pielou) no estuvieron correlacionados con la 
cobertura vegetal (p>0,05).  
 
5.d.2. Sitio TUUP 
El número de individuos de los ordenes representados en las capturas no estuvo 
relacionado significativamente con las variables consideradas (p>0,05). La riqueza (S) y la 
dominancia (índice de Simpson) de los órdenes representados en las capturas  estuvieron 
positivamente correlacionadas con la T.med. (R2= 0,42; p<0,05; Fig. 5.13.a y R2= 0,42; 
p<0,05; Fig.5.13.b, respectivamente). La diversidad (índice de Shannon) y la equitatividad 
(índice de Pielou) de los órdenes representados en las capturas no se correlacionaron 
significativamente con las variables climatológicas consideradas (p>0,05). 
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Fig. 5.13: Relación de la riqueza (a; S) y la dominancia (b; índice de Simpson) de los órdenes 
representados en las capturas con la temperatura media (°C). La línea interior corresponde al modelo 
lineal ajustado y las líneas externas corresponden a las bandas de confianza (95%). 
 
El número de individuos de los órdenes representados en las capturas, la riqueza 
(S) de órdenes y los índices de dominancia (índice de Simpson), diversidad (índice de 
Shannon) y equitatividad (índice de Pielou) no estuvieron correlacionados con la 
cobertura vegetal (p>0,05).  
 
5.e) Sitios con extracción de leña por parquizado (PAPI y PAJO) 
5.1.e. Sitio PAJO 
El número de individuos, la riqueza (S) y los índices de dominancia (índice de Simpson), 
diversidad (índice de Shannon) y equitatividad (índice de Pielou) de los órdenes 
representados en las capturas no se relacionaron significativamente con las variables 
climatológicas consideradas (p>0,05). 
El número de individuos de los órdenes representados en las capturas, la riqueza 
(S) de órdenes y los índices de dominancia (índice de Simpson), diversidad (índice de 
Shannon) y equitatividad (índice de Pielou) no estuvieron correlacionados con la 





5.2.e. Sitio PAPI 
El número de individuos de los órdenes representados en las capturas estuvo 
significativamente relacionado con la T.mín. media (R2 = 0,66; p<0,01; Fig. 5.14). El resto 
de las variables climatológicas consideradas no se relacionaron significativamente con el 
número de individuos (p>0,05). El modelo ajustado es el siguiente:  
 
Número de individuos promedio = 1,68x + 0,35*T. mín. media 
 






















Fig. 5.14: Relación entre el número de individuos promedio de los órdenes representados en las 
capturas y la temperatura mínima media (ºC). La línea interior corresponde al modelo lineal ajustado y 
las líneas externas corresponden a las bandas de confianza (95%) 
 
 La riqueza (S) y los índices de dominancia (índice de Simpson), diversidad (índice 
de Shannon) y equitatividad (índice de Pielou) de los órdenes representados en las 
capturas no se relacionaron significativamente con las variables climatológicas 
consideradas (p>0,05). 
El número de individuos de los órdenes representados en las capturas, la riqueza 
(S) de órdenes y los índices de dominancia (índice de Simpson), diversidad (índice de 
Shannon) y equitatividad (índice de Pielou) no estuvieron correlacionados con la 






5.f) Sitios con conversión de bosques a pasturas (PAGA y PAPE)  
5.f.1. Sitio PAGA 
El número de individuos de los órdenes representados en las capturas se correlacionó 
positivamente con la T. máx. media (R2=0,45; p<0,05; Fig. 5.15). El resto de las variables 
climatológicas consideradas no se relacionaron significativamente con el número de 
individuos (p>0,05). El modelo ajustado es el siguiente:  
 
Número de individuos promedio = 0,67x + 0,14*T. máx. media 
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Fig. 5.15: Relación entre el número de individuos promedio de los órdenes representados en las 
capturas y la temperatura máxima media (ºC). La línea interior corresponde al modelo lineal ajustado y 
las líneas externas corresponden a las bandas de confianza (95%). 
 
 La diversidad (índice de Shannon) de los órdenes representados en las capturas 
se relacionó negativamente con la T.med. (R2= 0,45, p<0,05; Fig. 5.16). La riqueza (S) y los 
índices de dominancia (índice de Simpson) y equitatividad (índice de Pielou) de los 
órdenes representados en las capturas no se relacionaron significativamente con las 

























Fig. 5.16: Relación de la diversidad (índice de Shannon)  de los órdenes representados en las 
capturas y la temperatura media (°C). La línea interior corresponde al modelo lineal ajustado y las 
líneas externas corresponden a las bandas de confianza (95%) 
 
El número de individuos de los órdenes representados en las capturas, la riqueza 
de órdenes y los índices de dominancia, diversidad y equitatividad no estuvieron 
correlacionados con la cobertura vegetal (p>0,05).  
 
5.f.2.Sitio PAPE 
El número de individuos de los órdenes representados en las capturas estuvo negativa y 
significativamente relacionado con la T. med. (R2=0,63; p<0,05; Fig. 5.17). El resto de las 
variables climatológicas consideradas no se relacionaron significativamente con el 
número de individuos (p>0,05). El modelo ajustado es el siguiente:  
 




























Fig. 5.17: Relación entre el número de individuos promedio de los órdenes representados en las 
capturas y la temperatura media (°C). La línea interior corresponde al modelo lineal ajustado. Las 
líneas externas corresponden a las bandas de confianza (95%). 
 
La riqueza (S) y los índices de dominancia (índice de Simpson), diversidad (índice 
de Shannon) y equitatividad (índice de Pielou) de los órdenes representados en las 
capturas no se relacionaron significativamente con las variables climatológicas 
consideradas (p>0,05).  
El número de individuos de los órdenes representados en las capturas, la riqueza 
de órdenes y los índices de dominancia, diversidad y equitatividad no estuvieron 
correlacionados con la cobertura vegetal (p>0,05).  
 
 
4.2.- Relación entre el número de individuos de los órdenes representados en las 
capturas y las variables independientes (climatológicas y cobertura) entre los sitios 
asociados a diferentes impactos  
Al considerar conjuntamente los sitios relacionados con cada tipo de impacto se observó 
que el número de individuos de los órdenes representados en las capturas se correlacionó 
positivamente con la T° media (p<0,05; Tabla 5.1). En los sitios sometidos a extracción de 
leña por parquizado (PAPI y PAJO) y quemados hace 15 años (GADO y GAUP), el número 
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de individuos de los órdenes representados en las capturas estuvo positivamente 
correlacionado con la T° mín. media (p<0,05; Tabla 5.1) y la T° máx. media (p<0,05; Tabla 
5.1). El número de individuos de los órdenes representados en las capturas no estuvo 
correlacionado con la precipitación media en ninguno de los sitios sometidos a 
perturbaciones (p<0,05; Tabla 5.1). 
 
Tabla 5.1: Correlación entre el número de individuos de los órdenes representados en las capturas y las 
variables climatológicas consideradas. Se presentan los valores del coeficiente de correlación de 
Spearman y el valor de significación (p<0,05) para cada variable climatológica considerada según el 
tipo de perturbación. 
Tipo de 
Perturbación 



















pasturas (PAGA y 
PAPE) 
r=0,11 p<0,05 r= 0,13 p>0,05 r=0,03 p>0,05 r=0,13 p>0,05 
Extracción Leña 
por Manchones 
(TUUP y TUDO) 
r=0,15 p<0,05 r=0,10 p>0,05 r=0,10 p>0,05 r=-0,03 p>0,05 
Extracción Leña 
por Parquizado 
(PAPI y PAJO) 
r=0,22 p<0,05 r=0,27 p<0,05 r=0,22 p<0,05 r=,06 p>0,05 
Prístinos (PRPI y 
PRJO) 
r= 0,08 p<0,05 r=0,06 p>0,05 r=0,02 p>0,05 r=-0,03 p>0,05 
Quemados hace 15 
años (GADO y 
GAUP) 
r=0,21 p<0,05 r=0,22 p<0,05 r=0,24 p<0,05 r=-0,12 p>0,05 
Quemados hace 25 
años (INDO e 
INUP) 
r=0,14 p<0,05 r=0,02 p>0,05 r=0,01 p>0,05 r=-0,04 p>0,05 
 
El número de individuos de los órdenes representados en las capturas estuvo 
positivamente correlacionado con el estrato arbóreo y de origen nativo en los sitios 
vírgenes sin manejo y en los sometidos a extracción de leña por parquizado (p<0,05; 






Tabla 5.2: Correlación entre el número de individuos de los órdenes representados en las capturas y la 
cobertura vegetal relativa según su origen y estrato. Se presentan los valores del coeficiente de 
correlación de Spearman y el valor de significación (p<0,05) para cada tipo de perturbación. 
Tipo de 
Perturbación 
Cobertura Vegetal Coeficiente 
Correlación 
Spearman 


















































Exótico  Herbáceo r = 0,01 p>0,05 
Nativo 







hace 15 años 
(GADO y 
GAUP) 





































Entre los principales factores que determinan la diversidad de una comunidad de 
artrópodos se encuentra el complejo de relaciones entre los individuos,  entre estos y el 
ambiente, y las condiciones abióticas a las que se encuentran sometidos, las que a su vez 
se manifiestan a nivel ambiente (Wolda 1978; Mattson 1980; Strong el al. 1984; Lawton 
1989; Marinoni y Ganho 2003). En base a ello, la composición de especies de una 
comunidad de artrópodos en un ambiente determinado puede variar a lo largo del tiempo 
y del espacio (MacArthur 1965; Clark y Clark 1984; Cornell 1985; Weiher y Boylen 1994; 
Kaspari 1993; Partel et al. 1996; Begon et al. 2006; Torres Madi y Ravazzi 2006).  
De acuerdo a lo observado en el Capítulo 4 y en esta sección, los factores 
climáticos incidieron fuertemente sobre la diversidad y la abundancia de los artrópodos 
asociados a los bosques de Ñire considerados. La variación observada en la abundancia 
de los órdenes de artrópodos representados en las capturas y en los índices de diversidad 
y dominancia, estaría en estrecha relación con la temperatura del ambiente. De un modo 
similar, Debandi (1999) reportó que la riqueza de artrópodos de la reserva Ñacuñán, 
Mendoza, asociados a Larrea divaricata y L. cuneifolia disminuyó durante los meses más 
fríos y más secos, y aumentó durante las estaciones cálidas, hecho que también fue 
observado en bosques templados de Australia y Europa (Brunsting 1981, 1983; Parker y 
Courtney 1983; Frith y Frith 1985; Müller y Kaschuba 1986; Niemelä 1988, 1989; Ezhoe 
1995; Arun y Vijayan 2004). Lo observado en estos trabajos y en este estudio, sugiere la 
existencia en este grupo de un patrón de respuesta similar a los cambios en las 
condiciones climáticas. Además, la relación positiva entre la temperatura y el número de 
individuos de los órdenes representados en las capturas se observó en todos los sitios de 
muestreo, con excepción de los sitios convertidos a pastura. Particularmente, en PAPE se 
observó una relación inversa entre el número de individuos y la temperatura, mientras 
que en PAGA se observó una relación inversa entre la diversidad de los órdenes 
representados en las capturas y la temperatura. En coincidencia con Wallner (1978), 
Crawley (1989) y Coley (1998), los resultados observados sugieren que la temperatura 
129 
 
puede tener efectos negativos directos sobre las poblaciones de artrópodos en sitios 
donde la vegetación se ha convertido en pastura. En este sentido, la relación inversa entre 
la temperatura ambiental y la abundancia de artrópodos también fue reportada para 
desiertos de Israel  (Ayal y Merkl 1994; Krasnow y Shenbrot 1997), para praderas de Norte 
América (Stapp 1997), y para la estepa patagónica (Mazía et al. 2006). Si bien, en este 
estudio los valores de temperatura fueron estimados teniendo en cuenta los promedios 
de estaciones meteorológicas, por lo que estos datos pueden considerarse como 
representativos para cada uno de los sitios de muestreo. En base a ello, puede 
considerarse que los incrementos relativos en la temperatura son consecuencia directa de 
los cambios producidos en las estructuras vegetales, debido a que al eliminarse la 
cobertura arbórea la temperatura aumenta (Coley 1998). Resultados similares fueron 
observados por Saunders et al. (1991), Niemelä y Halme (1992), Andrén (1995), Chen et 
al. (1995), Murcia (1995), Donovan et al. (1997), y Laurance (2000) al comparar ambientes 
boscosos con praderas de Europa. Este patrón no sólo se explicaría por las mayores 
temperaturas relativas en pasturas, las que como se comentó previamente afectan 
negativamente a los artrópodos, sino también por la menor heterogeneidad de estos 
ambientes, lo que está asociado a una menor disponibilidad de micro-hábitats (Saunders 
et al. 1991; Niemelä y Halme 1992; Halme y Niemelä 1993; Laurance 2000).   
La abundancia de individuos de los órdenes representados en las capturas estuvo 
positivamente correlacionada con la cobertura del estrato arbóreo. La preferencia de los 
artrópodos por ambientes con mayor cobertura vegetal se debería a la mayor 
disponibilidad de alimento, refugio y otras condiciones asociadas a la cobertura de la 
vegetación (Kotliar y Wiens 1990; Levin 1992). La cobertura vegetal suele ser de vital 
importancia para algunas especies de artrópodos con preferencias de hábitat muy 
marcadas (Lowman 1982; Wolda 1988; López-Gómez y Cano-Santana 2010) dado que la 
mayor densidad del follaje ofrece más y mejores refugios contra los predadores y las 
condiciones climáticas adversas (Koivula 2002; Koivula y Niemelä 2002, 2003). A su vez, 
distintos autores (Lowman 1985; Preisser et al. 1998) sugieren que las comunidades de 
artrópodos varían de acuerdo a los cambios estacionales que sufre la vegetación, 
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disminuyendo la riqueza de órdenes y la abundancia de individuos durante otoño e 
inverno y aumentando en las estaciones más benignas (Lowman 1982; Debandi 1999). De 
acuerdo a lo mencionado previamente, y tal como se observó en este trabajo, podría 
considerarse que la abundancia de artrópodos se encuentra estrechamente relacionada 
con las condiciones climáticas y la fenología de la vegetación. 
Varios autores han puesto en evidencia las implicancias ecológicas de la formación 
de claros dentro de la dinámica de los bosques (Brokaw 1985; Hartshorn 1990; Denslow y 
Hartshorn, 1994). En la mayoría de los casos, los impactos generados por la disminución 
del estrato arbóreo generada por la caída masiva de árboles (condicionada en muchos 
casos por factores naturales asociados a la presencia de suelos frágiles y la acción del 
viento) o la deforestación de áreas para el desarrollo de actividades de tipo silvopastoril, 
la que resulta en la apertura de claros de gran extensión (Thiollay 1992; Denslow y 
Hartshorn 1994), reducen drásticamente el potencial de la regeneración arbórea 
(Whitmore 1986; Gentry y Terborgh 1990;). En estos casos, las especies predominantes 
en las fases sucesionales tempranas encuentran limitaciones para colonizar los sectores 
ampliamente deforestados (Charles-Dominique 1986) y donde las alteraciones de 
carácter ambiental, como por ejemplo la reducción de la cobertura arbórea, la erosión y 
desecación del suelo, el incremento en las temperaturas y en la incidencia de luz, la 
pérdida del mantillo vegetal y la disminución de la humedad relativa (Bazzaz 1986; 
Johnson y Cabarle 1993; Denslow y Hartshorn 1994), promueven el establecimiento de 
comunidades herbáceas caracterizadas por una menor diversificación estructural y 
fisionómica, así como la preponderancia de pocas especies con una alta capacidad 
invasora (Charles-Dominique 1986; Thiollay, 1992). Dado que se observó una mayor 
abundancia de individuos en los sitios vírgenes sin manejo, los resultados obtenidos en 
este trabajo sugieren que las perturbaciones asociadas a los sitios de muestreo de este 
trabajo pueden afectar de manera significativa la abundancia y diversidad de artrópodos. 
La eliminación del estrato arbóreo, y el consecuente incremento de los estratos arbustivo 
y herbáceo, resulta en la disminución de hábitats favorables, generando también cambios 
en las condiciones climáticas (principalmente el  incremento de la temperatura), aumento 
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en la presión de predación, entre otros factores, lo cual afecta negativamente la 















































Capíí tt ull o  VII ::   Consii derr acii ones  Fii nall es  
  
La perpetuación de los ecosistemas forestales naturales depende en gran medida de 
mantener una gran diversidad de estructuras y funciones, algunas de las cuales aún no se 
encuentran del todo comprendidas. En relación a ello, a concreción de un inventario 
completo de la biota terrestre sigue siendo aún una prioridad (Ronquist y Gärdenfors 
2003). El principal desafío es documentar el patrón de riqueza de especies de los escasos 
grupos conocidos (Hammond 1992), y explorar las regiones silvestres del mundo que aún 
poseen hábitats intactos con un alto valor de conservación (Mittermeir et al. 2003).  
Las prácticas forestales modifican la biodiversidad de los bosques y pueden 
producir la pérdida de especies (Wigle y Roberts 1997; Deferrari et al. 2001; Spagarino et 
al 2001; Martínez – Pastur et al. 2002) debido a cambios en las estructuras y coberturas 
vegetales, a la introducción de especies exóticas, y a la modificación de los factores micro 
- climáticos o de los ciclos de nutrientes (Reader y Bricker 1992).  
Los sitios muestreados en este estudio presentaron una cobertura elevada de 
especies vegetales en los diferentes estratos. En la mayoría de los sitios el estrato arbóreo 
estuvo representado por especies de origen nativo tales como Ñire (Nothofagus antartica) 
y Maitén (Maytenus boaria), presentando el primero un estado de conservación bueno y/u 
óptimo. Sin embargo, en los sitios utilizados para la extracción de leña y conversión de 
pasturas no se observaron renovales de ñire, por lo que puede considerarse que las 
prácticas realizadas en estos sitios no permiten la renovación de la especie, estando 
comprometida su recuperación natural.  
En los sitios afectados por incendios se observó una clara disminución de especies 
de origen nativo y la invasión de especies de origen exótico, tales como el arbusto Rosa 
Mosqueta (Rosa eglanteria). Sin embargo, el hecho de observarse la presencia de 
renovales de ñire junto con otras especies oportunistas, permite concluir que estos sitios 
se encuentran en un proceso de regeneración sucesional.  
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Los estratos arbustivo y herbáceo estuvieron dominados conjuntamente por 
especies de origen nativo y exótico en la mayoría de los sitios, excepto en los sitios 
convertidos a pastura donde dominaron las especies exóticas. Esto se debe a que la 
apertura del dosel induce un incremento de la cobertura de especies con alto valor 
forrajero. Además, en estos sitios no se observaron renovales de ñire, por lo que puede 
concluirse que la recuperación y regeneración del bosque, en estos sitios, se encuentra 
seriamente comprometida. 
Se observó que en los diferentes ñirantales considerados la temperatura ejerció un 
fuerte efecto regulador en la diversidad de artrópodos. Estos resultados coinciden con lo 
reportado para otros ambientes por diferentes autores (Larson 1939; Lindroth 1945; 
Lowman 1982; Niemelä et al. 1989; Debandi 1999; Noriega et al. 2007) en relación a que 
la temperatura afecta y determina los patrones de distribución y abundancia de los 
artrópodos. Tal influencia de la temperatura podría estar relacionada con la dinámica 
propia de los recursos, con mecanismos tendientes a evitar la competencia, o con 
patrones de desarrollo de los organismos (Root 1973; Brunsting 1983; Niemelä et al. 1989; 
Klimaszewski et al. 2003).  
Si bien actualmente existe una controversia acerca de cómo las especies de 
artrópodos pueden ser beneficiadas o perjudicadas por las modificaciones de la apertura 
del dosel o de la mayor densidad del follaje (Lowman 1982; Niemelä et al 1988, 1993; 
Haila et al. 1994; Spence et al. 1996; Beaundry et al. 1997; Debandi 1999; Heliölä et al. 
2001; Sánchez y Parmenter 2002; Pearce et al. 2003; Tews et al. 2004; entre otros), en 
este estudio se observó que los sitios con cobertura arbórea, en particular los sitios 
vírgenes sin manejo, presentaron mayor número de individuos de los órdenes 
capturados, que los sitios con predominancia de cobertura herbácea y arbustiva. Este 
hecho sugiere que las perturbaciones en el ambiente que mantienen o permiten la 
regeneración de la cobertura arbórea no afectan de manera marcada la diversidad y la 
dinámica comunitaria de los artrópodos, quizás debido a que no modifican 
substancialmente la oferta de hábitats con condiciones micro-climáticas favorables, de 
alimento y de refugio. Si bien en los sitios convertidos a pastura se capturaron los mismos 
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órdenes de artrópodos que en el resto de los sitios, el número de individuos fue menor. 
Esto se debería a la marcada modificación en estos sitios de las variables recién 
mencionadas, y fundamentalmente a la modificación de las condiciones térmicas dado 
que algunos artrópodos son sensibles a las altas temperaturas y probablemente a la 
desecación (Whicker y Tracy 1987; Parmenter et al. 1989).  
Los resultados aquí presentados corroboran en gran parte la información señalada 
por otros autores en relación a los impactos generados por el aprovechamiento de 
maderas sobre la estructura y composición de los bosques de Nothofagus (Franklin y 
Forman 1987; Franklin 1993; Spagarino et al. 2001). Aún la extracción selectiva de un 
relativamente bajo número de árboles genera un serie de efectos sobre la masa boscosa 
remanente, entre los cuales se puede mencionar la disminución en la densidad de 
elementos arbóreos pertenecientes a las categorías estructurales más abundantes y que 
conforman el potencial de regeneración del bosque (Johns 1986; Hutchinson 1987; Gentry 
y  Terborgh 1990; Rankin et al. 1990; Johnson y Cabarle 1993). Dependiendo de la 
identidad de los artrópodos, puede considerarse, que la mayoría pueden sobrevivir en 
áreas afectadas y modificadas por perturbaciones, siempre que se logre mantener o 
recuperar la cobertura natural de los estratos, principalmente el arbóreo. Sin embargo, el 
reemplazo del estrato arbóreo por especies arbustivas y herbáceas en zonas utilizadas 
para pasturas y extracción de leña o perturbadas por incendios, afecta drásticamente la 
dinámica comunitaria de los artrópodos al quedar estas zonas expuestas a condiciones 
climáticas rigurosas. Es por ello que es imprescindible mantener bosques vírgenes sin 
manejo que incluyan características propias y especificas (Werner y Raffa 2000), tales 
como refugios contra depredadores, condiciones micro-climáticas adecuadas para el 
crecimiento y desarrollo de los individuos, disponibilidad de recurso, entre otras (Jalonen 
y Vanha-Majamaa 2001; Pearce et al. 2003; Koivula et al. 2005), ya que permiten el 
mantenimiento original de la biodiversidad del ecosistema.  
La conservación de los bosques del sur de Argentina requiere de esfuerzos 
conjuntos entre diferentes actores, tales como las instituciones técnico-científicas, 
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agencias de gobierno y la comunidad, tendientes a la elaboración de propuestas 
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